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IMPACT DES INTERACTIONS MICROORGANISMES-MATRICE CIMENTAIRE SUR 
LA DETERIORATION DES BETONS DANS LA FILIERE DE METHANISATION 
Résumé  
La méthanisation est un procédé permettant la transformation, par des microorganismes, de la matière 
organique fermentescible en deux produits d’intérêt, le biogaz et le digestat. Le biogaz est 
majoritairement constitué de CH4 et de CO2 et est valorisé pour produire de l’énergie. Le digestat peut 
être utilisé en tant que fertilisant à des fins agronomiques. La méthanisation, en utilisant des déchets 
comme substrats, pour produire de l’énergie renouvelable, s’inscrit dans des dynamiques d’économie 
circulaire et de transition énergétique. Il s’agit par conséquent d’un secteur en pleine croissance. La 
plupart des digesteurs dans lesquels ce procédé est réalisé sont construits, à l’échelle industrielle, en 
béton. Les produits du métabolisme des microorganismes impliqués dans le procédé de méthanisation, 
particulièrement le CO2, les acides gras volatils et les ions NH4+, induisent un phénomène de 
biodétérioration des matériaux cimentaires. Plus précisément, la formation d’un biofilm microbien sur 
la surface du béton est susceptible d’amplifier ce phénomène sans pour autant connaître les mécanismes 
impliqués. 
Cette thèse a été réalisée dans le cadre du projet ANR BIBENDoM. Elle a pour objectifs : (i) d’apporter 
une meilleure compréhension du rôle aggravant du biofilm dans le phénomène de biodétérioration des 
matériaux cimentaires, (ii) d’évaluer l’effet individuel de biofilms mono-espèces produisant un seul type 
de métabolites agressifs et (iii) de proposer des solutions techniques pour limiter l’action dégradante du 
biofilm sur les matériaux cimentaires, en exploitant les connaissances nouvelles. 
Une méthode de décrochage permettant d’échantillonner séquentiellement deux couches distinctes du 
biofilm a été mise au point. De même, une technique permettant de mesurer le pH au sein du biofilm 
par fluorescence en microscopie confocale a été développée. Le premier axe de recherche s’est focalisé 
sur l’étude de biofilms formés sur des pâtes cimentaires (CEM I, CEM III, CAC et métakaolin alcali-
activé) immergées dans un milieu reproduisant les conditions de méthanisation. La diversité des 
populations microbiennes au sein du biofilm a été mise en relation avec les concentrations en agents 
agressifs du milieu réactionnel et le degré de biodétérioration des matériaux cimentaires. Le deuxième 
axe visait à utiliser des biofilms mono-espèces modèles, comme celui de Propionibacterium 
acidipropionici, ne produisant qu’un agent agressif pour évaluer son impact spécifique sur la 
biodétérioration de matériaux cimentaires en dissociant l’effet attribuable aux métabolites agressifs 
biogénérés de celui propre au développement  et à l’activité du biofilm.  
Les analyses de diversité microbienne ont mis en évidence une présence accrue de bactéries acidogènes, 
plus particulièrement du genre Clostridium, dans le biofilm (en particulier celui fortement attaché) ainsi 
qu’une prédominance de bactéries acétogènes et méthanogènes dans le milieu réactionnel. Le matériau 
à base de métakaolin alcali-activé a favorisé le développement des bactéries du genre Clostridium 
impliquées dans l’hydrolyse et l’acidogénèse au détriment des bactéries fermentant les acides aminés. 
Le mécanisme de biodétérioration des pâtes cimentaires à base de ciment CEM I résulte d’une lixiviation 
du calcium issu de la dissolution des phases cimentaires, qui est gouvernée par un phénomène diffusif. 
Les essais de biodétérioration menés sur l’espèce modèle  
P. acidipropionici produisant de l’acide propionique laissent présager un effet aggravant attribuable à 
la formation d’un biofilm acidogène sur la biodétérioration des pâtes cimentaires sur lesquelles il s’est 
développé. 
 






EFFECT OF MICROORGANISMS-CEMENT PASTE INTERACTIONS ON THE 
DETERIORATION OF CONCRETE IN THE ANAEROBIC DIGESTION FIELD 
Abstract 
Anaerobic digestion is a process based on the transformation, by microorganisms, of fermentable 
organic matter into two products of interest, biogas and digestate. Biogas is mainly made up of CH4 and 
CO2 and is used to produce energy. The digestate can be used as a fertiliser for agronomic purposes. 
Anaerobic digestion, since it is using waste as a substrate to produce renewable energy, can be 
considered as included in a dynamic of circular economy and energy transition. It is therefore a growing 
sector. Most of the digesters in which this process is carried out are built, on an industrial scale, in 
concrete. The products of the metabolism of the microorganisms involved in the anaerobic digestion 
process, particularly CO2, volatile fatty acids and NH4+ ions, induce a phenomenon of biodeterioration 
of the cementitious materials. More precisely, the formation of a microbial biofilm on the surface of the 
concrete is likely to amplify this phenomenon but the mechanisms involved are poorly understood. 
This thesis was carried out within the framework of the ANR BIBENDoM project. Its objectives are as 
follows: (i) to provide a better understanding of the aggravating role of biofilm in the biodeterioration 
phenomenon of cementitious materials, (ii) to evaluate the individual effect of single-species biofilms 
producing a single type of aggressive metabolites and (iii) to propose technical solutions to limit the 
degrading action of biofilm on cementitious materials, by exploiting new knowledge. 
A removal method allowing the sequential sampling of two distinct layers of biofilm has been 
developed. Similarly, a technique for measuring the pH within the biofilm by fluorescence in confocal 
microscopy has also been developed. The first axis of research focused on the study of biofilms formed 
on cement pastes (CEM I, CEM III, CAC and alkali-activated metakaolin) immersed in a medium 
reproducing an anaerobic digestion environment. The diversity of the microbial populations within the 
biofilm has been linked to the concentrations of aggressive agents in the reaction medium and the degree 
of biodeterioration of cementitious materials. The second axis aimed to use mono-species model 
biofilms, like that of P. acidipropionici, producing only an aggressive agent to evaluate its specific 
impact on the biodeterioration of cementitious materials by dissociating the effect attributable to 
aggressive biogenerated metabolites from that specific to development and biofilm activity. 
The microbial diversity analyzes revealed an increased presence of acidogenic bacteria, more 
particularly of the Clostridium genus, in the biofilm (in particular the strongly attached one) as well as 
a predominance of acetogenic and methanogenic bacteria in the reaction medium. The alkali-activated 
metakaolin material promoted the growth of Clostridium genus involved in hydrolysis and acidogenesis 
to the detriment of bacteria fermenting amino acids. 
The mechanism of biodeterioration of CEM I cement pastes was a leaching of calcium resulting from 
the dissolution of the cement phases, which is governed by a diffusive phenomenon. 
Biodeterioration tests carried out on the propionic acid-producing model species, P. acidipropionici, 
demonstrated an aggravating effect attributable to the formation of an acidogenic biofilm on the 
biodeterioration of the cement pastes on which it developed. 
 






































Les travaux présentés dans ce mémoire ont été effectués au Laboratoire de Génie Chimique 
(LGC) au sein du département « Bioprocédés et Systèmes microbiens » à l’INPT ainsi qu’au 
Laboratoire de Génie Civil et géo-Environnement à l’IMT Lille Douai. 
Je tiens, pour commencer, à remercier mes deux encadrants. Mon directeur de thèse Benjamin 
Erable qui a su me laisser travailler en autonomie tout en restant très disponible pour m’apporter 
son aide. Je le remercie également pour les nombreux échanges que nous avons eu où les 
remarques qu’il m’a fait étaient toujours justes, pédagogiques et bienveillantes. Je remercie 
Christine Lors ma co-directrice de thèse qui malgré la distance qui nous séparait a su rester très 
impliquée et très réactive tout au long de ma thèse. Ses encouragements et ses remarques ont 
largement contribué à la bonne réalisation de ce travail. Je les remercie tous deux pour leur 
patience et leur bienveillance pendant ces années de travail en commun. 
Je remercie l’ANR qui au travers du projet BIBENDoM a financé mes travaux de thèse. Ce 
projet ANR a été pour moi l’occasion d’intégrer une équipe dynamique, pluridisciplinaire avec 
laquelle ça a été un plaisir de travailler. J’aimerais remercier toute l’équipe pour leur accueil, 
leur bonne humeur et pour les échanges instructifs que nous avons pu avoir. Je remercie 
également Marie Giroudon pour sa précieuse aide et pour les nombreux échanges que nous 
avons eu durant nos travaux de thèse au sein de ce projet ANR. 
Je tiens à remercier les membres du jury, d’abord Sophie Sable et Phillipe Grosseau d’avoir 
accepté d’être rapporteurs de ma thèse. Et ensuite Eric D Van Hullebush et Alexandra Bertron 
d’avoir bien voulu examiner mes travaux. Je les remercie également pour les échanges que nous 
avons eus et qui ont été pour moi très enrichissants. 
Un immense merci à toute l’équipe du LGC de m’avoir accueilli pendant tout ce temps. J’ai eu 
le plaisir d’intégrer l’équipe Biofilm au sein de laquelle j’ai beaucoup appris. J’y ai rencontré 
des personnes très intéressantes avec qui j’ai pris beaucoup de plaisir à travailler. Merci à tous 
ceux du LGC et de l’INPT qui m’ont aidé durant ma thèse autant sur le point technique 
qu’administratif. Merci à Agathe, Morgane, Silvia, Isaura, Lauren, Julien, Simon, Pierre, 
Mickael, Emma, Poehere, Nadège, Paul et Alain pour leur bonne humeur et leur soutien moral. 
Sans oublier les permanents de l’équipe biofilm, Luc qui m’a beaucoup aidé, surtout pour 
l’assemblage du BRM, et Alain, Marie-Line et Régine avec qui c’était toujours agréable et 





Un merci également pour toute l’équipe du Laboratoire de Génie Civil et géo-Environnement 
à Douai qui m’a chaleureusement accueilli pendant plusieurs semaines. Merci à eux pour leur 
aide pour les analyses de la biodétérioration de mes matériaux. 
Une pensée pour l’équipe de la plateforme FRAIB d’imagerie d’Auzeville et à Cécile pour leur 
aide lors du développement de la méthode de mesure du pH extracellulaire. 
Enfin un immense merci à mes proches, mes amis, ma famille et bien sur mes parents pour leur 
soutien moral indéfectible qui a très largement contribué à l’aboutissement de mes travaux de 

































Table des matières 
  












Table des matières 
INTRODUCTION GENERALE 17 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 23 
I.1.  INTRODUCTION GENERALE 25 
I.1.1. CONTEXTE : LE PROCEDE DE METHANISATION 25 
I.1.2. LES MATERIAUX CIMENTAIRES ET LEUR BIODETERIORATION DANS LES CONDITIONS DE METHANISATION 34 
1. Qu’est-ce qu’un ciment ? 34 
2. Mécanismes chimiques de la biodétérioration cimentaire dans le contexte de la méthanisation 37 
I.1.3. QU’EST-CE QU’UN BIOFILM ? 41 
I.1.4 LES BIOFILMS ET LA BIODETERIORATION DES MATERIAUX 44 
1. La biodétérioration des matériaux cimentaires 44 
2. La biodétérioration des œuvres d’art 46 
I.1.5. QUESTIONS SOULEVEES SUITE A L’ETAT DE L’ART 47 
I.2. METHODOLOGIES DE CARACTERISATIONS STRUCTURALES, CHIMIQUE ET MICROBIENNE DES BIOFILMS SE 
DEVELOPPANT A LA SURFACE DES MATERIAUX CIMENTAIRES 49 
I.2.1. COMMENT ETUDIER LA FORMATION D’UN BIOFILM SUR UN MATERIAU CIMENTAIRE ? 49 
1. Approches ex situ nécessitant des échantillons sacrifiés 50 
2. Approches in situ permettant des observations directes 55 
3. Echantillonnage des échantillons de biofilms 60 
I.2.2. ANALYSE DE LA STRUCTURE SPATIALE ET DE LA COMPOSITION CHIMIQUE DU BIOFILM 61 
1. Techniques de microscopie optique 61 
2. Techniques de microscopie électronique 62 
3. Technique de microscopie à fluorescence (ou épifluorescence) 65 
4. Microélectrodes pour la détection d’espèces chimiques et la caractérisation de gradients 
chimiques au sein des biofilms 69 
5. Techniques spectroscopiques 71 
I.2.3. ETUDE DES POPULATIONS MICROBIENNES 75 
1. Techniques microbiologiques classiques 75 
2. Techniques de biologie moléculaire 79 




I.1.4. TECHNIQUES PROMETTEUSES NON EXPLOITEES POUR ETUDIER LES BIOFILMS SE FORMANT SUR LES MATERIAUX 
CIMENTAIRES 83 
1. Détermination du pH au sein d’un biofilm 83 
2. Etude des propriétés de diffusion au sein du biofilm 86 
3. Conclusion 87 
MATERIAUX ET METHODES 90 
II.1. FABRICATION DES MATERIAUX CIMENTAIRES 92 
II.2. REPRODUCTION EN LABORATOIRE DES CONDITIONS ENVIRONNEMENTALES RENCONTREES DANS LE MILIEU 
REACTIONNEL D’UN METHANISEUR 93 
II.2.1. INOCULUM ET COMPOSITION DU MILIEU DE METHANISATION 93 
II.2.2. DISPOSITIF EXPERIMENTAL 94 
II.3. CULTURES REALISEES AVEC DES SOUCHES MICROBIENNES MODELES POUR EVALUER LA BIODETERIORATION 
SPECIFIQUE A LA FORMATION ET L’ACTIVITE D’UN BIOFILM PRODUISANT UN OU PLUSIEURS AGENTS AGRESSIFS. 94 
II.3.1. MONTAGES EXPERIMENTAUX 94 
II.3.2. INOCULUM BACTERIEN 95 
II.3.3. MILIEUX DE CULTURE 95 
II.4. DOSAGE DES AGENTS AGRESSIFS PRODUITS 97 
II.5. PROTOCOLE DE DESHYDRATATION ET FIXATION DU BIOFILM POUR UNE OBSERVATION SOUS VIDE AU MEB 97 
DEVELOPPEMENT D’UNE METHODOLOGIE ADAPTEE A L’ETUDE DE LA COMMUNAUTE 
MICROBIENNE D’UN BIOFILM ET A LA MESURE DU PH AU SEIN D’UN BIOFILM FORME A LA 
SURFACE D’UNE PATE DE CIMENT 99 
III.1. DEVELOPPEMENT D’UNE METHODE D’ECHANTILLONNAGE DES STRATES DU BIOFILM FORME SUR LES MATERIAUX 
CIMENTAIRES 101 
III.1.1. INTRODUCTION 101 
III.1.2. MATERIELS ET METHODES SPECIFIQUES 103 
1. Protocoles de décrochage du biofilm 103 
2. Evaluation de la quantité de biomasse et des populations microbiennes décrochées après 
application d’un traitement de décrochage du biofilm 104 
III.1.3. CHOIX DES PROTOCOLES DE DECROCHAGE DU BIOFILM 106 
1. Evaluation quantitative de la biomasse décrochée après un traitement de décrochage de biofilm 
par comptage cellulaire et qPCR 106 




2. Evaluation qualitative de la biomasse résiduelle non décrochée des pâtes de ciment par 
observation au microscope électronique à balayage 108 
3. Choix des traitements de décrochage du biofilm 110 
III.1.4. VALIDATION EXPERIMENTALE DES PROTOCOLES DE DECROCHAGE RETENUS 111 
1. Comparaison des traitements successifs et des traitements indépendants 111 
2. Détermination de la diversité microbienne dans les strates de biofilm décrochées et dans la 
biomasse planctonique 114 
III.2. DEVELOPPEMENT D’UNE TECHNIQUE DE MICROSCOPIE BASEE SUR LA MESURE DE LA DUREE DE VIE MOYENNE 
D’UN SIGNAL FLUORESCENT POUR MESURER LE GRADIENT DE PH EXTRACELLULAIRE DANS L’EPAISSEUR D’UN BIOFILM
 115 
III.2.1. INTRODUCTION 115 
III.2.2. MATERIELS ET METHODES SPECIFIQUES 118 
1. Conditions de croissance du biofilm sur les palets de pâte de ciment 118 
2. Echantillonnage et transport du biofilm 119 
3. Protocole de mesure du pH 119 
4. Calibration de la mesure du pH par analyse de la durée de vie moyenne du signal fluorescent 120 
III.2.3. DETERMINATION DE LA GAMME DE VALIDATION DU PH DE LA SONDE BCECF 121 
III.2.4. VALIDATION EXPERIMENTALE DE LA METHODE DE MESURE DU PH EXTRACELLULAIRE DANS UN BIOFILM MODELE 
DE C. STICKLANDII FORME SUR UNE PATE DE CIMENT 123 
1. Fluorescence au voisinage des structures inorganiques 123 
2. Profil de la durée de vie du signal de fluorescence dans un biofilm de C. sticklandii 123 
III.3. CONCLUSION 126 
III.3.1. PROTOCOLES DE DECROCHAGE DES STRATES DU BIOFILM 126 
III.3.2. PROTOCOLE DE MESURE DU PH EXTRACELLULAIRE AU SEIN D’UN BIOFILM 127 
ETUDE DES COMMUNAUTES MICROBIENNES ASSOCIEES A LA BIODETERIORATION DES MATERIAUX 
CIMENTAIRES EXPOSES AUX MILIEUX DE METHANISATION 130 
IV.1. ETUDE DE LA DIVERSITE DES COMMUNAUTES MICROBIENNES AU SEIN DES DIFFERENTES STRATES DU BIOFILM 132 
IV.1.1. ANALYSES STATISTIQUES DE LA REPARTITION DES OTU DANS LES ECHANTILLONS SEQUENCES 133 
IV.1.2. POPULATIONS MICROBIENNES RETROUVEES DANS LE MILIEU REACTIONNEL ET LE BIOFILM FAIBLEMENT OU 
FORTEMENT ATTACHE 137 
IV.2. ETUDE DE LA CINETIQUE DE BIODETERIORATION DE MATERIAUX CIMENTAIRES EXPOSES A DES CONDITIONS DE 
METHANISATION ET DE L’EVOLUTION DE LA COMMUNAUTE ASSOCIEE 138 
IV.3. INFLUENCE DES MATERIAUX CIMENTAIRES SUR LA DIVERSITE DE LA COMMUNAUTE MICROBIENNE 152 




IV.3.1. CONTEXTE DE L’ETUDE 152 
IV.3.2. ANALYSE STATISTIQUE DE LA REPARTITION DES OTUS DANS LES ECHANTILLONS SEQUENCES 153 
IV.3.3. COMMUNAUTES MICROBIENNES IDENTIFIEES COMME ASSOCIEES AUX MODES DE VILE SESSILES ET 
PLANCTONIQUES 157 
IV.3.4. EFFET DE LA PRESENCE/ABSENCE DE MKAA SUR LA COMMUNAUTE MICROBIENNE 159 
IV.4. CONCLUSION 160 
DETERMINATION DE L’EFFET ATTRIBUABLE A UN BIOFILM PRODUISANT UN METABOLITE AGRESSIF 
SUR LA SURFACE D’UNE PATE DE CIMENT 165 
V.1. CHOIX DES BACTERIES MODELES CAPABLES DE PRODUIRE SPECIFIQUEMENT UN SEUL AGENT CHIMIQUE AGRESSIF
 168 
V.1.1. CRITERES DE CHOIX DES BACTERIES MODELES 168 
V.1.2. CHOIX D’UNE BACTERIE MODELE PRODUISANT DES AGV 170 
V.1.3. CHOIX D’UNE BACTERIE MODELE PRODUISANT DES IONS NH4+ 170 
V.2. DETERMINATION DES CONDITIONS DE CULTURES DES BACTERIES CHOISIES PERMETTANT DE PRODUIRE DES 
AGENTS AGRESSIFS DANS DES GAMMES DE CONCENTRATIONS PROCHES DE CELLES IDENTIFIEES EN METHANISATION 172 
V.2.1. CRITERES DE CHOIX DES PARAMETRES DU MODE OPERATOIRE 172 
V.2.2. DETERMINATION EXPERIMENTALE DES CONDITIONS DE CULTURE DE PROPIONIBACTERIUM ACIDIPROPIONICI 
PERMETTANT DE PRODUIRE DE L’ACIDE PROPIONIQUE DANS DES GAMMES DE CONCENTRATIONS PROCHES DE CELLES 
IDENTIFIEES EN METHANISATION 175 
1. Cinétique de croissance bactérienne en batch 175 
2. Cinétique de la croissance bactérienne en présence de matériau cimentaire en batch avec 
renouvellement successifs 177 
IV.2.3. DETERMINATION EXPERIMENTALE DES CONDITIONS DE CULTURES DE CLOSTRIDIUM STICKLANDII PERMETTANT DE 
PRODUIRE DE L’ACIDE ACETIQUE, DE L’ACIDE BUTYRIQUE ET DES IONS NH4+ DANS DES GAMMES DE CONCENTRATIONS 
PROCHES DE CELLES IDENTIFIEES EN METHANISATION 178 
1. Cinétique de croissance bactérienne en batch 178 
2. Cinétique de production d’acide acétique, d’acide butyrique et d’ions NH4+en batch avec 
renouvellements successifs 180 
V.3 EXPLOITATION D’UN REACTEUR A DOUBLE COMPARTIMENT POUR DETERMINER L’EFFET AGGRAVANT ATTRIBUABLE 
A LA FORMATION D’UN BIOFILM DE PROPIONIBACTERIUM ACIDIPROPIONICI PRODUISANT DE L’ACIDE PROPIONIQUE 
SUR UN MATERIAU CIMENTAIRE 182 
V.3.1 PRINCIPES THEORIQUES ASSOCIES A L’UTILISATION DU BIOREACTEUR A MEMBRANE 182 




V.3.2. COMPARAISON ENTRE LA BIODETERIORATION DU MATERIAU CIMENTAIRE LIEE A L’AGRESSIVITE DU MILIEU 
REACTIONNEL ET CELLE CAUSEE PAR LE BIOFILM PAR L’UTILISATION D’UN BRM A DOUBLE COMPARTIMENT 185 
1. Matériels et méthodes spécifiques 185 
2. Identification de défauts au niveau des modules membranaires utilisés 187 
3. Mise au point de conditions opératoires permettant de limiter la croissance bactérienne de 
Propionibacterium acidipropionici 188 
V.3.3. COMPARAISON ENTRE LA BIODETERIORATION DU MATERIAU CIMENTAIRE LIEE A L’AGRESSIVITE DU MILIEU 
REACTIONNEL ET CELLE CAUSEE PAR LE BIOFILM PAR L’UTILISATION D’UN NOUVEAU DISPOSITIF EXPERIMENTAL INSPIRE 
DU BRM A DOUBLE COMPARTIMENT 190 
1. Matériels et méthodes spécifiques 190 
2. Comparaison de la concentration d’acide propionique et de la croissance de biofilm entre les 
cuves biotique et abiotique 193 
3. Evaluation de la biodétérioration des pâtes de ciment immergées dans les cuves biotiques et 
abiotiques 197 
4. Détermination de l’effet aggravant attribuable à la formation d’un biofilm produisant de l’acide 
propionique à la surface d’un matériau cimentaire 200 
V.4. CONCLUSION 205 




ANNEXE 1. PROTOCOLES DE BIOLOGIE MOLECULAIRE 236 
PROTOCOLE DE QPCR 236 
PROTOCOLE D’EXTRACTION D’ADN 237 
ANNEXE 2. EVOLUTION DE LA CONCENTRATION EN NH4+ DANS LE MILIEU REACTIONNEL DES ESSAIS REALISES AVEC LES 
MATERIAUX CEM I, CEM III, CAC ET MKAA AVEC DE LA BRISURE DE MAÏS 240 
ANNEXE 3. CARACTERISTIQUES TECHNIQUES DES MODULES DE FILTRATION MEMBRANAIRE 241 
















































La méthanisation est un procédé exploitant la transformation de matières fermentescibles 
aboutissant à la production de deux produits d’intérêt. Ces deux produits sont le gaz produit 
durant le procédé, appelé biogaz, et le produit restant dans la cuve à l’issue du procédé appelé 
digestat. Le biogaz est constitué majoritairement de CH4 et exploité pour produire de l’énergie. 
Le digestat est utilisé en tant que fertilisant à des fins agronomiques. La méthanisation est donc 
un procédé de production d’énergie renouvelable, et la possibilité d’utiliser de la matière 
fermentescible issue de déchets s’inscrit dans une démarche d’économie circulaire. Dans le 
contexte actuel de transition énergétique favorisant le développement durable, ce secteur est 
donc en pleine croissance. A l’échelle industrielle, les cuves dans lesquelles le procédé de 
méthanisation est opéré, appelées digesteurs, sont le plus souvent ouvragées en béton car 
l’étanchéité, l’inertie thermique et le coût de ce matériau sont avantageux. Cependant, le milieu 
réactionnel d’un méthaniseur contient des composés, issus des métabolismes des 
microorganismes, agressifs vis-à-vis des matériaux cimentaires. Ces composés, tels que les 
acides gras volatils, les ions NH4
+ et le CO2 dissous, réagissent avec les phases cimentaires du 
béton. Ces réactions nuisent à l’intégrité de la structure des digesteurs pouvant, dans les cas 
extrêmes, entraîner jusqu’à des pertes de leur étanchéité. Les conséquences sont : 
environnementales en raison de la pollution engendrée par des fuites de digestat et/ou de biogaz, 
mais aussi économiques puisque des coûts supplémentaires sont engendrés par l’entretien ou/et 
la réparation de ces ouvrages.  
Ce phénomène étant causé par des composés générés par des microorganismes, il est donc 
qualifié de biodétérioration. De plus, le rôle des microorganismes dans cette biodétérioration 
ne se limite pas simplement à la production de métabolites agressifs. Leur agrégation sur la 
surface du matériau sous la forme d’un biofilm est susceptible d’aggraver la biodétérioration.  
La production locale d’agents agressifs couplée à une diffusion dans les biofilms est susceptible 
d’entraîner une accumulation des métabolites agressifs directement au contact du matériau. 
Cette accumulation de métabolites délétères pour le matériau, connue dans d’autres contextes 
où des biofilms se forment sur un matériau cimentaire, n’a à ce jour pas encore été formellement 
mise en évidence dans un contexte de méthanisation. Par conséquent, les mécanismes impliqués 
dans l’effet du biofilm sur la surface du matériau cimentaire qu’il colonise restent à éclaircir 
dans le contexte de la méthanisation. 
Les travaux présentés dans ce manuscrit de thèse, réalisés dans le cadre du projet ANR BIBENDoM, 





• D’apporter d’avantage d’informations sur le rôle du biofilm dans la biodétérioration des 
matériaux cimentaires dans le contexte de méthanisation. Plus spécifiquement, ils visent 
à connaître (1) la répartition des populations microbiennes sessiles et planctoniques au 
sein d’un digesteur, (2) les relations entre les différentes populations microbiennes 
présentes et les conditions physico-chimiques au sein du biofilm et du milieu réactionnel 
impactant le degré de biodétérioration des matériaux cimentaires, (3) la dynamique des 
phénomènes mis en jeu avec le temps d’exposition du matériau cimentaire aux 
conditions de méthanisation et (4) l’influence du liant cimentaire utilisé sur les 
populations microbiennes. 
 
• De distinguer la biodétérioration spécifique attribuable à la formation d’un biofilm à la 
surface d’un matériau cimentaire par rapport à celle due à l’immersion du matériau 
cimentaire dans les conditions agressives mais sans microorganismes.  
 
• De déterminer si la biodétérioration attribuable au biofilm varie avec les différents types 
de populations microbiennes rencontrées. 
 
La stratégie de recherche a été conduite suivant deux axes de recherche. Dans le premier axe, 
des essais d’immersion de matériaux cimentaires (CEM I, CEM III, CAC et métakaolin alcali-
activé) ont été réalisés dans des conditions de méthanisation pendant 2 à 30 semaines. Ils ont 
permis de mettre en relation le degré de biodétérioration des matériaux cimentaires aux 
concentrations en agents agressifs dans le milieu de méthanisation générés par les populations 
microbiennes spécifiquement présentes au sein du milieu et du biofilm développé sur les 
matériaux. Le deuxième axe s’est porté sur l’étude de biofilms de bactéries formé dans des 
cultures mono espèces avec des bactéries choisies pour leur capacité à produire un agent 
agressif donné (acides gras volatils ou ions NH4
+). Leur impact sur la biodétérioration des 
matériaux cimentaires a été déterminé au travers de deux approches d’étude complémentaires. 
La première approche visait à comparer la détérioration d’un matériau cimentaire sous l’action 
d’un biofilm formé à sa surface générant une quantité d’un agent agressif donné et la 
détérioration de ce même matériau sous l’action de cette même quantité d’agent agressif, afin 
de déterminer l’effet spécifique attribuable au biofilm. La seconde approche a consisté à suivre 
l’évolution du pH au sein du biofilm, afin d’évaluer l’impact de ce dernier sur le pH au 





Le premier chapitre de ce mémoire est une synthèse bibliographique. Dans un premier temps, 
le contexte de l’étude y est présenté. Le bioprocédé de méthanisation est décrit et détaillé 
notamment avec l’implication des différentes populations microbiennes rencontrées en 
méthanisation. Les mécanismes de détérioration des matériaux cimentaires déjà connus dans le 
contexte de la méthanisation y sont présentés et les effets aggravant de la formation d’un biofilm 
sur la biodétérioration dans d’autres contextes y sont expliqués. La nécessité d’étudier les 
interactions entre les matériaux cimentaires et le biofilm dans des conditions de méthanisation 
ont conduit à réaliser une synthèse des méthodes employées pour étudier les interactions 
microorganismes - matériaux cimentaires, qui ont permis de dégager des méthodes originales 
non encore exploitées avec des matériaux cimentaires. 
Un deuxième chapitre succinct présente les méthodes expérimentales qui ont été régulièrement 
employées pendant tous les travaux. 
Le troisième chapitre porte sur le développement expérimental de deux méthodes 
d’investigation des biofilms. La première méthode a pour objectif d’échantillonner 
spécifiquement différentes couches ou strates de biofilm formé sur des pâtes cimentaires, afin 
d’analyser pour les différentes strates du biofilm la biodiversité microbienne par séquençage et 
la répartition des populations microbiennes dans l’épaisseur du biofilm. La deuxième méthode 
vise à cartographier le pH dans l’épaisseur d’un biofilm formé à la surface d’une pâte cimentaire 
avec une résolution spatiale de l’ordre du µm. La méthode est originale car elle s’appuie sur la 
mesure du temps de vie du signal moyen d’une sonde fluorescente, par microscopie confocale 
à balayage laser. 
Le quatrième chapitre se focalise sur le suivi d’essais de biodétérioration en immergeant 
différents matériaux cimentaires dans des milieux reproduisant les conditions de méthanisation. 
Ces travaux s’appuieront sur la méthode d’échantillonnage de strates de biofilm mis au point 
dans le deuxième chapitre. Ils ont pour objectif de mettre en évidence les liens entre les 
populations microbiennes au sein du biofilm et dans le milieu réactionnel avec les métabolites 
agressifs biogénérés et leurs conséquences sur la biodétérioration des matériaux cimentaires. 
Le cinquième chapitre s’intéresse à l’évaluation de la biodétérioration attribuable à la formation 
et à l’activité d’un biofilm acidogène directement sur la surface d’un matériau cimentaire grâce 
à un bioréacteur permettant de distinguer l’effet délétère attribuable à l’agressivité du milieu 
liquide réactionnel de celui attribuable au biofilm. L’étude a été menée en utilisant une bactérie 





Le mémoire s’achèvera par une conclusion synthétisant les principaux apports de l’étude, en 
termes de compréhension fondamentale, de dynamique d’altération, d’organisation structurale 
et spatiale des communautés bactériennes avant de dégager les perspectives et les pistes de 















































I.1.  Introduction générale 
I.1.1. Contexte : le procédé de méthanisation 
La méthanisation est un procédé de production de biogaz, valorisable énergétiquement, qui 
repose sur la digestion microbienne de substrats organiques fermentescibles en conditions 
anaérobies. Il existe une grande variabilité dans la capacité des installations industrielles de 
méthanisation. Dans le monde, la taille des installations varie du méthaniseur domestique de 
petit volume (2-10 m3) aux stations de méthanisation industrielles de plus gros volume (jusqu’à 
plusieurs millier de m3) (Vasco-Correa et al., 2018). Il y a également une grande diversité de 
substrats organiques fermentescibles utilisables. Habituellement cette matière organique a pour 
origine les gisements à proximité de l’installation. Ces gisements sont le plus souvent issus de 
l’agriculture, des collectivités ou des industries agroalimentaires. La Figure I.1 présente la 
répartition des ressources de substrats utilisables pour la méthanisation en France d’après une 
estimation réalisée par l’ADEME en 2013 (ADEME, 2013). Ces substrats étant exploités par 
d’autres procédés de production d’énergie ou tout simplement pour l’alimentation humaine, 
l'Observatoire National des Ressources en Biomasse (ONRB), fait régulièrement un inventaire 
afin d’anticiper d’éventuels conflits d’usage (FranceAgriMer, 2016). 
 
 
Figure I.1. Origine des ressources de substrats utilisables pour la méthanisation (ADEME, 2013). CIVE : culture intermédiaire 





Les substrats mobilisables pour la méthanisation peuvent être divisés en deux catégories, ceux 
ayant un taux de solides inférieur à 20% et les autres. Les premiers sont traités par une 
technologie de méthanisation dite en « voie liquide », et les autres en « voie sèche ». En voie 
liquide, le digesteur est généralement une cuve cylindrique étanche, avec un procédé qui 
s’apparente à celui d’un bioréacteur en continu. Idéalement, le milieu liquide est parfaitement 
agité, la phase gazeuse est contenue dans un dôme surplombant la cuve. Le procédé est alimenté 
en substrat en continu et le digestat, soit le résidu de la matière fermentescible après digestion, 
est également retiré en continu. En ce qui concerne la voie solide, le substrat (ou biomasse 
solide) est entassé dans une cuve et aspergé en continu avec du milieu liquide chargé en 
microorganismes. Le milieu liquide percole le lit de biomasse solide par gravité, puis est 
récupéré pour être pulvérisé sur le substrat solide à l’aide d’une pompe (Figure I.2). Le milieu 
liquide est donc utilisé en recirculation continue. 
 
 
Dans les deux cas, pour les installations de grande et moyenne capacité, le digesteur est le plus 
souvent ouvragé en béton. Même s’il existe à ce jour des alternatives en acier inoxydable, le 
béton reste majoritairement utilisé pour son usage flexible, son étanchéité et son faible coût 
(Bertron et al., 2017). Une cuve type aura pour dimensions 18-33 m de diamètre, 2,4 à 4,9 m 
de hauteur et une épaisseur de 150 à 200 mm (Samer, 2012). Pour les installations domestiques 
de petites capacités (2-10 m3), d’autres types d’installations sont le plus souvent fabriquées avec 
une plus grande variété de matériaux, comme la brique ou la pierre avec du mortier, du plastique 
ou du béton selon le type de système (Bond and Templeton, 2011; Cheng et al., 2014).  
La méthanisation produit un « biogaz » contenant majoritairement du CO2, autour d’un tiers, et 
du CH4 pour les deux tiers restant (Appels et al., 2011; Bond and Templeton, 2011). Le CH4 
contenu dans ce biogaz est valorisable énergétiquement par plusieurs procédés. Le procédé le 





plus utilisé, de par sa simplicité, est la combustion du biogaz soit (i) simplement pour générer 
de la chaleur pour du chauffage collectif ou les besoins des industries (Guo et al., 2015), ou (ii) 
pour produire de l’électricité à partir de turbine à gaz. Il est possible de coupler ces deux modes 
de valorisation pour produire simultanément chaleur et électricité, on parlera alors de 
cogénération. Un autre mode de valorisation consiste à purifier le biogaz pour l’injecter dans le 
réseau de gaz naturel (autorisé depuis 2011). De plus, son utilisation sous forme de carburant 
pour alimenter des véhicules fonctionnant au gaz naturel est également possible. Enfin, il y a 
aussi des applications industrielles utilisant le biogaz comme réactif pour la synthèse de 
composés biosourcés (production de biohydrogène, de méthane, de diméthyl-éther, de 
méthanol…) (Awe et al., 2017). La spécificité de la méthanisation en tant que mode de 
production d’énergie renouvelable réside dans la versatilité des valorisations possibles pour le 
biogaz. Elle possède également un autre intérêt : la production d’un autre produit, le digestat, 
valorisable agronomiquement. En effet, le résidu restant dans la cuve de méthanisation, peut 
être utilisé en substitut d’engrais chimiques après déshydratation et biodégradation de la matière 
organique en aérobiose. Il est difficile de donner une composition moyenne en azote, phosphate, 
et potassium minéral assimilables par les végétaux pour un digestat car cette composition 
dépend fortement des substrats utilisés mais ces quantités restent suffisantes pour une utilisation 
agronomique (Kuusik et al., 2017; Mukhuba et al., 2018).  
Durant la méthanisation se forment des sous-produits, en nombre et quantité variables, toujours 
selon les intrants utilisés. Parmi ces produits se trouvent H2S, NH4
+, CO2 et des acides gras 
volatils (AGV) principalement les acides butyrique, propionique et acétique. Voegel et al. 
(2016) ont réalisé une synthèse des gammes de concentrations de ces produits rencontrés dans 
les digesteurs (Figure I.3). 
 
 
Figure I.3. Gammes des concentrations en NH4+, CO2, et AGV retrouvée dans la phase liquide d’un digesteur, et gamme des 





Les réactions de transformation de la matière organique qui ont lieu dans un méthaniseur sont 
des réactions biologiques réalisées par l’action successive de plusieurs populations 
microbiennes. Classiquement, la méthanisation est divisée en quatre grandes étapes 
représentées sur la Figure I.4 : l’hydrolyse, l’acidogénèse, l’acétogénèse et la méthanogenèse. 
Chacune de ces étapes est rendue possible par l’action de microorganismes aux métabolismes 
spécifiques. Parmi ces microorganismes se trouvent des membres appartenant à deux des trois 
grands domaines du vivant, les bactéries, du domaine Bacteria, et les archées, du domaine 
Archaea.  
 
La première étape, l’hydrolyse, consiste en l’hydrolyse des macromolécules contenues dans le 
substrat utilisé (constitué de protéines, glucides et lipides) en monomères (sucres simples, 
acides gras et acides aminés). Les bactéries hydrolytiques secrètent des enzymes 
extracellulaires, qui vont cliver ces macromolécules (Meegoda et al., 2018). Les monomères 
ainsi formés sont désormais capables de traverser la membrane des cellules bactériennes 
permettant à ces dernières de réaliser les étapes réactionnelles suivantes.  
L’étape d’hydrolyse est suivie de l’acidogénèse, où ces monomères sont convertis en AGV, 
principalement les acides propioniques, acétiques et butyriques ainsi qu’en CO2 et H2. Ces deux 
premières étapes sont majoritairement réalisées par des bactéries appartenant aux phylums 
Firmicutes et Bacteroidetes. Ce sont d’ailleurs ces deux phylums qui sont le plus souvent 
majoritaires dans les méthaniseurs avec notamment la classe Clostridia appartenant au phylum 
Firmicutes (Sundberg et al., 2013). Cette classe contient de nombreux microorganismes aux 
Figure I.4. Etapes réactionnelles successives de la digestion anaérobie ou de la méthanisation de substats complexes 





métabolismes versatiles capables de dégrader différentes macromolécules lors de l’hydrolyse. 
En effet, dans cette classe, se trouve Clostridium propionicum impliquée dans l’acidogénèse 
par la réduction du lactate en propionate ou Clostridium sticklandii spécialiste de la réaction de 
Stickland où des acides aminés sont utilisés en paires pour produire des AGV et des ions NH4
+ 
(Kim et al., 2011).  
La troisième étape, l’acétogénèse, correspond à la conversion des produits de l’étape précédente 
en acétate, CO2 et H2. Cela peut être l’œuvre de bactéries acétogènes syntrophiques des genres 
Pelotomaculum, Smithllela, Syntrophobacter et Syntrophus, (Amani et al., 2010; Wang et al., 
2018). Cette étape est divisée en deux voies métaboliques. La première voie, 
l’hétéroacétogénèse aboutit à la production d’acétate et d’H2 et est réalisée par des bactéries 
qualifiées de « bactéries acétogènes productrices obligées d’hydrogène » dont la croissance 
nécessite l’immédiate consommation de l’H2 qu’elles produisent (Merlin Christy et al., 2014). 
Ce type de bactéries est, pour cette raison, en relation syntrophique avec les méthanogènes 
consommant H2, impliquées dans l’étape suivant l’acétogénèse. C’est le cas de l’espèce 
bactérienne Syntrophomonas wolferi, qui fermente les acides gras à longues chaînes (Wirth et 
al., 2012). Le dihydrogène peut également être consommé par le biais de la deuxième voie de 
l’acétogénèse, appelée homoacétogénèse,  qui aboutit à la production d’acétate par 
l’hydrogénation bactérienne du CO2 (Pan et al., 2021).  
Enfin, la dernière étape, la méthanogénèse, aboutit à la production de CO2 et de CH4 et implique 
l’action d’archées. Cette étape est majoritairement réalisée au travers de deux voies : la voie 
acétotrophe (ou acétoclastique) et la voie hydrogénotrophe (ou hydrogénophile). La voie 
acétotrophe permet la formation de CH4 à partir de la conversion de l’acétate et la voie 
hydrogénotrophe permet de produire du CH4 à partir de CO2 et H2. Environ 70% du CH4 
provient d’archées acétotrophes des genres Methanosarcina ou Methanosaeta. Le méthane 
restant est produit par la voie hydrogénotrophe par des archées des genres 
Methanothermobacter, Methanoculleus, Methanospirillum, Methanobacterium, 
Methanovibacter et Methanosarcina. Le genre Methanosarcina renferme des espèces capables 
d’utiliser les deux voies évoquées pour la production de CH4 (Laiq Ur Rehman et al., 2019; 
Venkiteshwaran et al., 2015). Ces archées sont des microorganismes strictement anaérobies et 
ont une croissance très lente avec un temps de doublement entre 5 et 16 jours (Meegoda et al., 
2018). Elles sont par conséquent les espèces microbiennes stratégiques car ce sont les plus 





En effet, le bon fonctionnement d’un méthaniseur dépend du maintien d’un bon équilibre entre 
l’ensemble de ces différentes populations microbiennes. Toute rupture de cet équilibre pourrait 
entraîner l’inhibition voire, dans le pire des cas, la disparition des populations méthanogènes, 
qui nécessiterait alors le redémarrage complet de l’installation (c’est-à-dire la ré-inoculation et 
la nouvelle formation d’une communauté microbienne adaptée). Il existe plusieurs facteurs 
capables de bouleverser cet équilibre. L’un de ces facteurs est la concentration en azote, 
particulièrement la concentration en ions NH4
+. En effet, une trop grande concentration en ions 
NH4
+ entraîne une baisse de la production de biogaz qui résulte de l’inhibition des populations 
méthanogènes par les ions NH4
+. Cette inhibition se manifeste à partir d’une concentration 
d’ions NH4
+ totale de l’ordre de 1,7-1,8 g.L-1. Cependant, si l’augmentation de cette 
concentration est progressive, la communauté microbienne montre une adaptation et peut 
supporter des concentrations plus élevées allant jusqu’à environ 5,0 g.L-1 sans inhibition 
(Yenigün and Demirel, 2013). Cette adaptation résulte d’une évolution des populations 
méthanogènes, des archées du genre Methanosarcina, qui remplacent progressivement d’autres 
archées méthanogènes, comme le genre Methanosaeta, en passant d’un état de coccus seuls à 
des unités pluricellulaires agglomérées (Calli et al., 2005a, 2005b). En pratique, afin d’éviter 
ce type d’inhibition, il est recommandé de limiter les substrats protéinés riches en azote. 
Le déséquilibre des populations le plus courant dans un méthaniseur est une conséquence de ce 
qui est appelé acidose. Il a lieu lorsque les deux premières étapes, l’hydrolyse et l’acidogénèse, 
prennent l’ascendant sur les étapes suivantes. La production d’acides est alors trop rapide pour 
qu’ils puissent être consommés par les populations méthanogènes et acétogènes et les AGV 
s’accumulent dans le méthaniseur conduisant à une diminution du pH jusqu’à des valeurs autour 
de 4, pH optimaux des bactéries acidogènes impliqués. Cette acidification entraine l’inhibition 
des populations méthanogènes conduisant à un arrêt de la production de biogaz. En effet, si les 
bactéries acidogènes ont généralement des pH optimum dans ces gammes de pH, les archées 
méthanogènes sont très sensibles à ce paramètre et se développent de façon optimale à des pH 
voisin de 7 (Merlin Christy et al., 2014). Ce déséquilibre est le plus souvent dû à une diminution 
du temps de séjour ou à un ajout trop important de matières rapidement fermentescibles, c’est-
à-dire facilement métabolisable par les acidogènes sans avoir à nécessairement passer par une 
lente hydrolyse, dans la cuve du méthaniseur. Cela peut également être déclenché par une 
variation d’un facteur entraînant une inhibition des acétogènes ou des méthanogènes comme 
une variation de température ou l’ajout de composés inhibiteurs (Bertucci et al., 2019; Braz et 





zinc, le chrome et le cadmium, ou alors des sels de sodium, potassium ou d’aluminium (Chen 
et al., 2008a). 
La période actuelle de transition énergétique oriente le secteur de la production d’énergie vers 
des procédés de production plus respectueux de l’environnement. L’union Européenne s’est 
notamment fixée pour objectif à l’horizon 2030 la réduction de ses émissions de gaz à effet de 
serre de 40% par rapport à celles de 1990 et une part renouvelable de 27% dans le mix de 
production d’électricité (ADEME, 2018a). En cela, la méthanisation présente plusieurs intérêts. 
L’un de ces intérêts réside dans la réduction des émissions de gaz à effet de serre, plus 
particulièrement des émissions anthropiques de méthane.  
Rappelons que le méthane est un gaz causant un effet de serre 21 fois plus puissant que le CO2. 
La méthanisation entraîne une réduction des émissions de méthane. En effet, elle se substitue 
au stockage et à l’épandage de lisier/fumier, qui produit du méthane émis dans l’atmosphère 
alors qu’en méthanisation ce méthane est récupéré. De plus, le biogaz peut être utilisé à la place 
du gaz naturel, il peut donc constituer une alternative aux énergies fossiles. Ainsi, il évite 
l’émission de CO2 fossile fixé il y a des millions d’années. Enfin, le digestat contribue 
également à la réduction des gaz à effet de serre en se substituant aux engrais minéraux dont la 
production est polluante. L’ADEME a fait un bilan des différentes émissions/réductions de gaz 
à effet de serre en tonnes équivalent CO2 d’installations de méthanisation. Une installation de 
méthanisation individuelle à la ferme, permettrait une réduction globale de 454 tonnes 






Un autre intérêt de la méthanisation réside dans le fait, comme cela a déjà été spécifié, qu’il 
s’agit d’un mode de production d’énergie renouvelable. Néanmoins, l’existence de plusieurs 
techniques pour utiliser du biogaz pour produire de l’énergie influe sur le rendement 
énergétique de la méthanisation. En effet, Pöschl et al. (2010) s’intéressent à l’impact de 
plusieurs paramètres incluant le procédé de valorisation utilisé, sur l’efficience énergétique du 
procédé dans son ensemble. Ils évaluent le bilan énergétique entre l’énergie primaire investie 
tout au long du procédé (chauffage et agitation de la cuve, transport des substrats, prétraitements 
des substrats…) et l’énergie primaire récupérée par la valorisation du biogaz de plusieurs 
installations de méthanisation selon divers substrats et modes de valorisation (génération de 
chaleur et/ou électricité, injection dans le réseau de gaz naturel, utilisation en tant que 
biocarburant). Ils utilisent pour cela un ratio égal à l’énergie primaire investie dans le système 
rapporté à l’énergie primaire récupérée. Par conséquent, un ratio plus faible indique un meilleur 
retour énergétique. Pour ce qui est des substrats, l’utilisation seule d’un substrat permet un ratio 
allant de 26% pour de l’ensilage de maïs, un substrat à fort potentiel méthanogène, à 64% pour 
du lisier au potentiel méthanogène nettement plus faible. Il faut également préciser que ce ratio 






varie avec la distance entre le gisement de substrat et le méthaniseur. Par exemple, si cette 
distance dépasse 22 km et si l’on utilise du lisier en tant que substrat seul, l’énergie primaire 
récupérée devient inférieure à celle investie et le procédé consomme globalement de l’énergie. 
Pour l’ensilage de maïs, cette distance est de 345 km. Les mêmes calculs ont également été 
réalisés pour la co-méthanisation de plusieurs types de substrats digérés simultanément. Les 
ratios obtenus ont varié entre 34 et 55 % selon les installations. Même si ces ratios sont moins 
intéressants que dans le scénario de l’utilisation seule d’un substrat fortement méthanogène, 
cela indique que la co-méthanisation ou co-digestion permet une meilleure stabilité des 
rendements du procédé puisque les différentes valeurs obtenues sont moins dispersées. Enfin, 
pour ce qui est de l’influence des modes de valorisation du biogaz, les ratios les plus intéressants 
ont été obtenus pour de la cogénération avec une utilisation locale de la chaleur ou la 
purification du gaz pour l’injection dans le réseau de gaz naturel couplé à une petite installation 
de cogénération pour alimenter l’installation industrielle (méthanisation et purification du gaz) 
en énergie, et ce indépendamment de la taille de l’installation. Il apparaît donc que les 
rendements d’une station de méthanisation ne dépendent pas uniquement de sa taille mais aussi 
d’autres paramètres comme les substrats utilisés, leur acheminement jusqu’au digesteur et 
l’utilisation du biogaz. 
La complexité et la versatilité de ce mode de production d’énergie peuvent constituer autant 
une force qu’un inconvénient pour la filière. La force réside dans son adaptabilité, puisque la 
grande variété de substrats utilisables permet de réaliser la méthanisation dans de très nombreux 
emplacements géographiques ; ce qui n’est pas le cas d’autres énergies renouvelables comme 
l’hydroélectricité nécessitant du relief ou le solaire et l’éolien sensibles aux conditions 
climatiques. Cette adaptabilité peut également constituer une faiblesse parce qu’il faut en amont 
de l’installation d’un méthaniseur bien étudier le territoire dans lequel on souhaite l’installer 
(emplacement et disponibilité des gisements de substrats et débouchés de valorisation 
énergétique possibles) et cela complexifie le montage d’un projet et en réduit l’attractivité 
comparativement au solaire et à l’éolien. Il est tout à fait possible que la quantité de substrat 
pouvant être obtenue sur un gisement puisse varier (fermeture d’une usine, mauvais rendements 
agricoles, arrivée d’une installation concurrente…). C’est pour cela, qu’en France, l’ADEME 
recommande, avant tout projet de construction de méthaniseur, d’étudier les gisements du 
territoire, les débouchés possibles pour le biogaz et le digestat, afin de correctement 
dimensionner le projet (ADEME, 2015). Néanmoins, en France, la méthanisation est 





rachat poussant vers la mise en place de projets valorisant le biogaz par cogénération ou 
injection dans le réseau de gaz naturel (ADEME, 2017).  
Une installation de méthanisation représente un gros investissement, plusieurs millions d’euros, 
et le temps de retour sur investissement peut parfois dépasser 15 ans (Couturier, 2013). Par 
conséquent sur des temps aussi longs, les questions de coûts d’entretien et de durabilité de 
l’installation sont fondamentales pour la rentabilité de l’installation. La détérioration du 
digesteur, qui peut mettre en péril l’intégrité structurelle de cette dernière pouvant entraîner une 
fermeture prématurée d’une installation et/ou des frais de maintenance supplémentaires, 
constitue une problématique primordiale dans le secteur de la méthanisation. 
I.1.2. Les matériaux cimentaires et leur biodétérioration dans les conditions de 
méthanisation 
1. Qu’est-ce qu’un ciment ? 
Le béton est un matériau de construction couramment utilisé de nos jours et ce dans tout type 
d’ouvrages. Concernant  le secteur de la méthanisation, il est actuellement le matériau le plus 
utilisé pour les installations industrielles de par son coût compétitif et ses propriétés 
d’étanchéité à l’air et de bonne inertie thermique (Bertron, 2014; Bertron et al., 2017). 
Néanmoins, avant d’aller plus loin il est nécessaire de rappeler quelques fondamentaux 
concernant les matériaux cimentaires et définir en premier lieu un ciment. Un ciment est une 
poudre de liant dit « hydraulique », qui possède la propriété de faire prise et de durcir après 
mélange avec de l’eau. Un mortier est un mélange de ciment, de sable et d’eau. L’appellation 
béton quant à elle désigne un mélange de ciment, de sable et de granulats et devient du béton 
armé lorsque celui-ci aura été coulé autour d’une armature métallique. Les ciments utilisés pour 
la construction en génie civil sont le plus souvent constitués d’oxygène, de calcium, 
d’aluminium, de soufre, de silicium et de fer. Ces éléments se retrouvent majoritairement sous 
forme d’oxydes. Ainsi, les cimentiers utilisent une notation particulière pour les désigner 

















Sa fabrication se fait en plusieurs étapes comprenant (i) la préparation du « cru » à partir de 
calcaire (80%) et d’argiles (20%), (ii) la cuisson du cru dans un four cylindrique avec une 
montée progressive de la température jusqu’à 1450°C permettant d’aboutir à la formation du 
clinker, (iii) le cobroyage du clinker avec du gypse (CaSO4, 2H2O) et d’autres constituants 
aboutit à la formation du ciment Portland EN 196-1 (1995). Le ciment Portland est à ce jour le 
ciment le plus utilisé mondialement (environ 3 milliards de tonnes.an-1). A la sortie du four, le 
clinker contient les quatre minéraux indiqués dans le Tableau I.2 (Taylor, 1997). 
Tableau I.2. Composition minéralogique moyenne d’un clinker de ciment Portland ( Taylor, 1997) 
Formule 
brute 






















Il existe différentes catégories de ciments définis par leur composition. Afin de limiter 
l’utilisation de ciment Portland dont la production à un fort impact carbone, il peut être 
partiellement remplacé par d’autres matériaux, principalement du calcaire, du laitier de haut 












fourneau (résidu silicieux de fonderies) et des cendres volantes (résidus de combustion). Les 
noms et compositions de différentes classes de ciments sont présentés dans le Tableau I.3.  
Tableau I.3. Différentes classes de ciment (norme EN 197-1 (AFNOR, 2016a)) 
Code Notation Clinker Laitier Cendres volantes calcaire gypse 
CEM I CEM I 95 %    0-5 % 
CEM II 
CEM II/A-V 80-94 %  6-20 %  0-5 % 
CEM II/B-V 65-79 %  21-35 %  0-5 % 
CEM II/A-LL 80-94 %   6-20 % 0-5 % 
CEM II/B-LL 65-79 %   21-35 % 0-5 % 
CEM III 
CEM III/A 35-64 % 36-65 %   0-5 % 
CEM III/B 20-34 % 66-80 %   0-5 % 
CEM III/C 5-19 % 81-95 %   0-5 % 
CEM V 
CEM V/A 40-64 % 19-60 % 18-30 %  0-5 % 
CEM V/B 20-38 % 31-50 % 31-50 %  0-5 % 
 
Il existe également des matériaux cimentaires distincts du ciment Portland comme par exemple 
les ciments d’aluminates de calcium et les matériaux alkali-activés. Les ciments d’aluminates 
de calcium ont des teneurs en alumine (Al2O3) comprise entre 35% et 58%. Les matériaux 
alkali-activés sont une classe de matériaux formés par la réaction d’une poudre 
d’aluminosilicates avec une solution alcaline et contiennent donc peu de calcium. 
Le ciment réagit avec l’eau apportée lors du gâchage, conduisant à de nombreuses réactions 
chimiques complexes regroupées sous le terme d’hydratation. La quantité d’eau utilisée par 
rapport à la quantité de ciment est un paramètre important sur la résistance et la porosité du 
ciment formé. En pratique, le rapport eau/ciment (E/C) est défini et maintenu entre 0,4 et 0,6. 
La principale conséquence de l’hydratation est le passage d’un état fluide à un état solide grâce 
à une augmentation du volume des solides aboutissant à la formation d’une pâte durcie, appelée 
pâte cimentaire. Les minéraux contenus dans le clinker sont hydratés selon un processus de 
dissolution et de précipitation. Le silicate tricalcique (C3S), suivi du silicate dicalcique (C2S) 
sont hydratés conduisant à la formation de portlandite (Ca(OH)2) et de silicates de calcium 





saine, C-S-H a une composition moyenne proche de (1,75CaO.SiO2.4H2O) (Equations (I.1 et 
I.2).  
 𝐶3𝑆 + 5,45𝐻 → 𝐶1,75𝑆𝐻4 + 1,25𝐶𝐻 (I.1) 
 𝐶2𝑆 + 4,45𝐻 → 𝐶1,75𝑆𝐻4 + 0,25𝐶𝐻 (I.2) 
Comme l’aluminate tricalcique (C3A) réagit très vite, le sulfate de calcium hydraté ou gypse 
(CaSO4, 2H2O) est ajouté pour ralentir son hydratation qui se déroule en deux étapes. La 
première aboutit à la formation d’ettringite (3CaO.Al2O3.3CaSO4.32H2O souvent appelé AFt) 
(Equation (I.3)). La deuxième étape conduit à la formation du monosulfo-aluminate de calcium 
hydraté (3CaO.Al2O3.CaSO4.12H2O souvent appelé AFm), due à la réaction entre l’ettringite 
et le reste d’aluminate tricalcique (C3A) suite à la consommation complète du gypse (Equation 
(I.4)). L’alumino-ferrite tétracalcique (C4AF) réagit selon le même principe que le C3A. 
Cependant, la réaction est plus lente avec une substitution partielle des oxydes d’aluminium 
(A) par les oxydes de fer (F) dans les différents composés formés. 
 𝐶3𝐴 + 3𝐶$𝐻2 + 26𝐻 → 𝐶3𝐴(𝐶$)3𝐻32 (I.3) 
 𝐶3𝐴(𝐶$)3𝐻32 + 2𝐶3𝐴 + 4𝐻 → 3𝐶3𝐴𝐶$𝐻12 (I.4) 
Ces différents hydrates sont stables à des valeurs de pH élevées ou très élevées, par exemple 
supérieures à 10 pour l’AH3 et supérieures à 12.5 pour la portlandite. Lorsque le pH diminue 
suite à la présence de solutions agressives acides, la stabilité de ces phases diminue sachant que 
leur classement par ordre décroissant de stabilité est le suivant : C-S-H, ettringite, 
monosulfoaluminate de calcium hydraté et portlandite (Faucon et al., 1997).  
 
2. Mécanismes chimiques de la biodétérioration cimentaire dans le contexte de la 
méthanisation 
La pâte cimentaire ainsi formée n’est pas inerte et est toujours susceptible d’interagir avec son 
environnement. Ces interactions peuvent aboutir à la fragilisation de l’intégrité du matériau. 
Par conséquent, il existe, pour la construction de bâtiments ou d’ouvrages de génie civil, une 
norme européenne, la NORME NF EN 206/CN (2014), encadrant la formulation des matériaux 





susceptible de rencontrer. Les types de conditions environnementales pris en compte par cette 
norme sont : 
• La corrosion induite par carbonatation XC 
• La corrosion induite par les ions chlorures hors environnement marin XD 
• La corrosion induite par les ions chlorures en environnement marin XS 
• La détérioration causée par l’alternance gel/dégel XF 
• Les attaques chimiques XA 
Dans le cas de la méthanisation, ce sont principalement des attaques chimiques, qui sont à 
prendre en compte dans la formulation d’un matériau cimentaire. En effet, les conditions de 
méthanisation sont agressives puisque les métabolites acides produits (AGV) réagissent avec la 
matrice cimentaire et détériorent cette dernière. Comme les métabolites sont générés par 
l’activité des microorganismes, il faudrait que cette norme intègre les phénomènes de 
biodétérioration non pris en compte actuellement (Lors, 2016). La classe d’exposition XC 
concerne les matériaux simultanément exposés à du CO2 et à de l’humidité ce qui, dans un 
méthaniseur, est le cas de la partie du digesteur exposée à la phase gazeuse. En revanche, la 
présence d’ions chlorures dans les milieux de méthanisation n’est pas dans les gammes 
agressives pour les matériaux cimentaires. Il en est de même pour l’attaque par le gel/dégel qui 
n’a pas lieu dans un méthaniseur en fonctionnement étant chauffé à une température largement 
au-dessus de 0°C. Dans les conditions de méthanisation, les métabolites identifiés comme 
agressifs pour les matériaux cimentaires sont le CO2, les AGV et les ions NH4
+. Cette 
biodétérioration est liée en premier lieu à la dissolution des hydrates de la pâte de ciment de la 
moins stable à la plus stable en présence de solutions acides agressives. Les ions calcium libérés 
par la dissolution des hydrates vont le plus souvent réagir avec les composés agressifs. 
Dans le cas de la carbonatation, les ions calcium libérés par la dissolution de la Portlandite 
(Equation (I.5)), qui est l’hydrate le plus soluble vont réagir avec les ions carbonates issus de 
la dissolution du CO2. Dans l’eau le CO2 dissous peut exister sous 3 formes H2CO3, HCO3
- et 
CO3
2- en fonction du pH (Equations (I.6) et (I.7)). A un pH neutre, la forme HCO3
- est 
majoritaire et la forme H2CO3 présente. Dans les pH alcalins de la pâte cimentaire peu altérée, 
c’est la forme CO3
2- qui est largement majoritaire (Voegel, 2016). A cet endroit les ions CO3
2- 
vont réagir avec les ions formés lors de la dissolution de la portlandite pour former du carbonate 





 𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 ↔ 𝐶𝑎
2+ + 2𝑂𝐻− (I.5) 
 𝐻2𝐶𝑂3 ↔ 𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻+ (I.6) 
 𝐻𝐶𝑂3
− ↔ 𝐶𝑂3
2− + 𝐻+ (I.7) 
 𝐶𝑎2+ + 2𝑂𝐻− + 2𝐻+ + 𝐶𝑂3
2− ↔ 𝐶𝑎𝐶𝑂3 + 2𝐻2𝑂 (I.8) 
 𝐶𝑂2 + 𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 ↔ 𝐶𝑎𝐶𝑂3 + 𝐻2𝑂 (I.9) 
 
La portlandite n’est pas la seule phase d’un matériau cimentaire susceptible d’être carbonatée 
mais c’est habituellement la première à réagir, c’est également le cas de l’ettringite (Equation 
(I.10)) (Nishikawa et al., 1992). Concernant la carbonatation des C-S-H, ceux-ci se 
décomposent en gel de silice et en carbonate de Ca(SiO2.tH2O) (Equation (I.11). 
 
3𝐶𝑎𝑂. 𝐴𝑙2𝑂3. 3𝐶𝑎𝑆𝑂4. 32𝐻2𝑂 + 3𝐶𝑂2
↔ 3𝐶𝑎𝐶𝑂3 + 3(𝐶𝑎𝑆𝑂4. 2𝐻2𝑂) + 𝐴𝑙2𝑂3. 𝑥𝐻2𝑂
+ (26 − 𝑥)𝐻2𝑂 
(I.10) 
 𝐶𝑥𝑆𝑦𝐻𝑧 + 𝑥𝐻2𝐶𝑂3 ↔ 𝑥𝐶𝑎𝐶𝑂3 + 𝑦𝑆𝑖𝑂2. 𝑡𝐻2𝑂 + (𝑥 − 𝑡 + 𝑧)𝐻2𝑂 (I.11) 
Pour le cas de l’action de composés aux propriétés acides, la portlandite (Ca(OH)2) possède un 
pKa de 12,6 et peut donc être attaquée par un acide au pKa plus bas. Ainsi, il est possible de 
généraliser l’attaque de la portlandite et des silicates de calcium hydratés (xCaO.SiO2.zH2O) de 
la matrice cimentaire par un acide, AH, avec les équations (I.12) et (I.13). 
 𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 + 2𝐴𝐻 ↔ 𝐶𝑎𝐴2 + 2𝐻2𝑂 (I.12) 
 𝑥𝐶𝑎𝑂. 𝑦𝑆𝑖𝑂2. 𝑧𝐻2𝑂 + 2𝑥𝐴𝐻 ↔ 𝑥𝐶𝑎𝐴2 + 𝑆𝐻𝑦 + (𝑥 − 2𝑦 + 𝑧)𝐻2𝑂 (I.13) 
Dans le cas des ions NH4
+, le couple NH4
+/NH3 possède un pKa de 9,2 et est par conséquent 
susceptible de réagir avec la portlandite selon l’équation (I.14). Les ions calcium ainsi formés 





 𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 + 2𝑁𝐻4
+ ↔ 𝐶𝑎2+ + 2𝐻2𝑂 + 2𝑁𝐻3 (I.14) 
Les gammes de concentrations pour lesquelles la norme NF EN 206/CN (2014) définit trois 
degrés croissants d’agressivité dans le cas d’une attaque chimique sont résumées dans le 
Tableau I.4 Ces trois degrés d’agressivité sont assignés en trois classes XA1, XA2 et XA3, 
ordonnées des conditions les moins agressives aux plus agressives. 
Tableau I.4. Valeurs limites des classes d'exposition associées aux attaques chimiques (NF EN 206/CN (2014)) 
Agents agressifs XA1 XA2 XA3 
CO2 agressifs 15 ≤ mg.L
-1≤ 40 40 ≤ mg.L-1≤ 100 100 ≤ mg.L-1 
SO4
2- 200 ≤ mg.L-1≤ 600 600 ≤ mg.L-1≤ 3000 3000 ≤ mg.L-1≤ 6000 
Mg2+ 300 ≤ mg.L-1≤ 1000 1000 ≤ mg.L-1≤ 3000 3000 ≤ mg.L-1 
NH4
+ 15 ≤ mg.L-1≤ 30 30 ≤ mg.L-1≤ 60 60 ≤ mg.L-1≤ 100 
pH 6,5 ≤ pH≤ 5,5 5,5 ≤ pH≤ 4,5 4,5 ≤ pH≤ 4,0 
TAC 1,0 ≥ mé.L-1≥ 0,4 0,4 ≥ mé.L-1≥ 0,1 mé.L-1 ≥ 0,1 
Agressivité de composés gazeux en présence d’oxygène (humidité > 75%) 
SO2 0,15 ≤ mg.m
-3≤ 0.5 0,5 ≤ mg.m-3≤ 10 10 ≤ mg.m-3≤ 200 
H2S mg.m
-3≤ 0,1 0,1 ≤ mg.m-3≤ 10 10 ≤ mg.m-3≤ 200 
 
La détermination de l’appartenance à une classe d’exposition se fait en fonction des 
concentrations en composés agressifs indiquées dans le Tableau I.4. Il suffit d’avoir un seul 
composé dans les gammes de concentrations définies pour une classe d’exposition pour y 
appartenir. Ainsi, la classe XA3 s’applique aux installations de méthanisation en raison de la 
concentration en ions NH4
+ et de la concentration en CO2 dissous (Figure I.3) (Voegel et al., 
2019a). De plus, la valeur du pH dans un méthaniseur lors d’une acidose se trouve également 
dans les gammes d’une classe XA3, seulement l’acidose étant un dysfonctionnement des 
méthaniseur ces conditions ne sont que très rarement rencontrées. L’ADEME recommande 
donc de construire les digesteurs en utilisant des bétons choisis selon les classes XA2 ou XA3 
(ADEME, 2018b). Néanmoins, cette norme n’est pas complètement adaptée pour définir 
l’agressivité réelle d’un milieu de méthanisation vis-à-vis des matériaux cimentaires. A défaut, 
elle ne prend ni en compte la présence des AGV, ni l’association de plusieurs composés 
agressifs résultant de l’accumulation de plusieurs facteurs agressifs (Voegel, 2016). Cette 





biogénérés et plus particulièrement de l’effet aggravant du biofilm sur les phénomènes de 
biodétérioration des matériaux cimentaires. Un microorganisme n’est pas un élément inerte 
capable de catalyser des réactions chimiques, il interagit directement avec son environnement. 
Les mécanismes chimiques ne suffisent donc pas toujours à eux seuls à expliquer la 
biodétérioration observée. C’est d’autant plus vrai lorsqu’un biofilm se forme à la surface d’un 
matériau cimentaire, où la forte densité de microorganismes est susceptible de produire 
localement une concentration plus élevée de métabolites agressifs.  
I.1.3. Qu’est-ce qu’un biofilm ?  
Lorsque les conditions environnementales permettent sa mise en place, le phénotype biofilm 
constitue le mode de vie privilégié des microorganismes (Dunne, 2002). Un biofilm microbien 
peut être défini comme un agrégat de microorganismes se formant à une interface, la plus 
souvent liquide-solide. Un biofilm peut être constitué de plusieurs couches cellulaires formant 
un agrégat localisé. Il s’agit d’une structure dont la taille peut varier de quelques dizaines de 
microns à plusieurs mm pour les plus épais. Dans un biofilm, les microorganismes sont 
enchâssés dans une matrice extracellulaire auto-synthétisée par les microorganismes. Cette 
matrice est composée de substances polymériques extracellulaires, appelées EPS (Extracellular 
Polymeric Substances en anglais), qui sont des mélanges de polymères où dominent des 
signatures de type polysaccharides, protéines, lipides, acides nucléiques (Block and Francius, 
2016). Les EPS sont responsables de la cohésion et du maintien de la structure tridimensionnelle 
du biofilm. Ils ont également des fonctions d’adhésion, de protection, de digestion, d’échange 
d’informations ou d’échange d’électrons (Flemming and Wingender, 2010).  
 
Figure I.6. Représentation schématique du processus multi-étape de la formation d'un biofilm à une interface liquide-solide 





Les biofilms ne sont pas homogènes : les conditions environnementales et les populations 
microbiennes varient au sein d’un biofilm et au fil du temps. En effet, la formation d’un biofilm 
à une interface liquide-solide est un processus multi-étape et cyclique (Figure I.6). Un cycle se 
décompose en : (i) l’attachement de microorganismes sur la surface solide, (ii) la production 
d’EPS pour garantir une adhésion et un ancrage fort du biofilm sur la surface, (iii) la 
multiplication ou croissance cellulaire toujours accompagnée de la production d’EPS. Ces EPS 
vont s’accumuler jusqu’à ce que le biofilm arrive à maturité. A ce stade, les EPS représentent 
plus de 90% de la masse sèche du biofilm (Flemming and Wingender, 2010). Enfin, quelques 
microorganismes pourront réaliser la dernière phase : la dispersion pouvant mener à un nouveau 
cycle puisque les microorganismes libres peuvent coloniser d’autres surfaces Ainsi, un biofilm 
mature sera différent d’un biofilm fraichement formé, l’épaisseur et l’accumulation d’EPS et 
d’individus y modifiant constamment les conditions environnementales (au sein du biofilm). 
De plus, un biofilm est sensible aux facteurs environnementaux, tels que la température, la 
disponibilité en substrat, les contraintes de cisaillement ou la concentration en oxygène (ou en 
d’autres accepteurs d’électrons). Des variations de ces paramètres peuvent entraîner une 
réponse du biofilm, comme des mécanismes de survie par la synthèse de certains EPS, le 
développement de nouvelles populations microbiennes ou l’entrée en phase de dispersion à la 
recherche d’un endroit plus favorable (Toyofuku et al., 2015). La diffusion contrainte au sein 
du biofilm, l’hétérogénéité des microorganismes initiateurs ou l’origine de la formation du 
biofilm ainsi que les diverses consommations et productions microbiennes entraînent 
l’apparition de gradients de concentration dans le biofilm; ce qui a pour conséquence la mise 
en place de microenvironnements au sein de ce dernier (Stewart and Franklin, 2008). Ces 
microenvironnements sont à l’origine d’une répartition hétérogène des populations 
microbiennes dans des biofilms multi-espèces ou/et ayant des métabolismes distincts pour les 
biofilms plus simples (Rani et al., 2007). Ces caractéristiques font du biofilm un objet d’étude 
très complexe pour lequel l’intérêt de la communauté scientifique n’a pas cessé de croître depuis 
la fin du XXème siècle (Høiby, 2017). En effet, les problématiques liées aux biofilms sont 
nombreuses, dont la plus connue est sans doute la résistance des biofilms aux traitements 
antimicrobiens usuels (Malone et al., 2017; Meireles et al., 2016). En effet, l’organisation en 
biofilm présente plusieurs intérêts pour les microorganismes. Elle leur permet l’émergence de 
nouveaux mécanismes de survie dont voici quelques exemples. Tout d’abord, les EPS du 
biofilm ont un rôle protecteur, ils peuvent protéger les couches les plus profondes d’un biofilm 
en limitant la diffusion de molécules biocides, voire en les inactivant. Les couches les plus 





d’individus résistants, comme des mutants ayant acquis un ou plusieurs gènes de résistance. 
Enfin, la concentration d’un grand nombre d’individus dans un aussi petit volume qu’un biofilm 
va favoriser le transfert horizontal de gènes ; c’est-à-dire qu’un gène de résistance récemment 
acquis par un individu d’une espèce est susceptible d’être copié et transféré à d’autres individus 
de la même espèce ou d’une autre espèce (Montanaro et al., 2011). 
L’organisation d’autant d’individus dans une structure aussi riche et complexe qu’un biofilm et 
leurs adaptabilités peuvent être les conséquences d’un autre phénomène : le quorum sensing. 
Ce phénomène permet aux bactéries d’un biofilm de se coordonner via un système de 
communication intercellulaire. Cette communication est possible grâce à la synthèse de 
molécules « signal », comme des acyl-homosérine lactones, qui diffusent dans le biofilm 
(Abisado et al., 2018). Si la concentration locale de ces molécules dépasse un seuil, cela entraine 
une réponse identique dans toutes les zones concernées. Il existe des molécules « signal » 
spécifiques à une espèce bactérienne mais également des signaux plus « universels » permettant 
des communications inter-espèces (Jayaraman and Wood, 2008). Les réponses à ce type de 
signaux sont multiples, elles peuvent tout simplement favoriser le passage à un phénotype 
sessile et donc la formation de biofilm, induire des mécanismes de résistance ou d’organisation 
du biofilm lors de sa maturation…  
Les biofilms sont également exploités dans des applications industrielles. En effet, les 
microorganismes sont capables, par le biais de leur métabolisme ou par la production 
d’enzymes, de réaliser ou de catalyser des réactions chimiques d’intérêt. Leur utilisation en tant 
que biocatalyseur est exploité depuis des millénaires dans les fermentations microbiennes 
(Liese et al., 2006). Ils sont également utilisés au niveau des stations d’épuration à culture fixée 
avec l’utilisation d’un matériau sur lequel les microorganismes se développent en biofilm pour 
épurer l’eau usée (Shahot et al., 2014).  Néanmoins, l’exploitation de bioprocédés se limite le 
plus souvent à des systèmes discontinus en batch ou fed-batch malgré le fait que les systèmes 
continus seraient plus avantageux (production stable sur de longue durées, maintenance 
réduite…). En effet, la rétention des microorganismes dans le système et leur potentiel de 
lessivage constituent une des limites des bioprocédés continus. Elle peut être contrecarrée par 
l’immobilisation des microorganismes dans le système, notamment sous forme de biofilms. 
L’utilisation de biofilm dans les bioprocédés ouvre donc un nouveau champ d’application et 
d’optimisation de bioprocédés. Néanmoins, ce domaine est plutôt récent et encore loin d’être 
arrivé à maturité (Edel et al., 2019; Ercan and Demirci, 2015). Toutefois, les perspectives sont 





par biométhanisation qui constituent des applications en cours de développement (Jensen et al., 
2019; Mahdinia et al., 2019). 
Tous ces mécanismes et caractéristiques spécifiques aux biofilms conduisent à une grande 
variabilité de biofilms dépendant de leur âge et de leur environnement. Il n’est donc pas possible 
de considérer un modèle universel du biofilm. Chaque cas voit naître un type de biofilm 
spécifique entraînant la nécessité de déterminer leurs contraintes propres.  
 
I.1.4 Les biofilms et la biodétérioration des matériaux  
Le CEFRACOR (CEntre FRançais de l’AntiCORrosion) définit la biodétérioration comme une 
détérioration des matériaux (métaux, bétons, pierres…) influencée par les microorganismes. 
1. La biodétérioration des matériaux cimentaires 
Un matériau cimentaire sain constitue des conditions défavorables au développement des 
microorganismes puisque le pH à sa surface est fortement alcalin (pH proche de 13). Il est par 
conséquent nécessaire que le pH de surface du matériau cimentaire diminue pour que le 
développement de microorganismes soit possible. Deux processus abiotiques sont impliqués : 
la carbonatation des phases cimentaires d’un matériau, et, en particulier de la portlandite, par le 
CO2 atmosphérique ou dissous dans l’eau et la lixiviation de ces phases par l’eau. Le 
vieillissement du matériau est effectivement la première condition nécessaire pour permettre la 
colonisation de la surface des matériaux cimentaires par les microorganismes ; ces derniers 
peuvent conduire à une biodétérioration potentielle des matériaux cimentaires, notamment suite 
à l’action d’acides qu’ils ont biogénérés. Par conséquent, tout biofilm contenant des 
microorganismes produisant des composés aux propriétés acides capables de réagir avec la 
portlandite est susceptible d’entraîner une biodétérioration des matériaux cimentaires (équation 
(I.12)).  
Par exemple, les conduites de réseau d’assainissement sont majoritairement construites en 
matériaux cimentaires et plus particulièrement pour les gros diamètres de conduites en acier 
recouvert d’une couche de mortier. Dans ces conditions, les matériaux cimentaires sont soumis 
à une attaque par l’acide sulfurique produit par les bactéries sulfo-oxydantes. Cette production 







Dans la partie immergée du tuyau d’assainissement (anaérobiose), les bactéries sulfato-
réductrices oxydent de la matière organique contenue dans les eaux usées en utilisant comme 
accepteurs d’électrons les composés soufrés qui sont réduits en sulfure d’hydrogène (H2S). Le 
sulfure d’hydrogène, dissous dans un premier temps, passe dans l’atmosphère ; ce qui constitue 
un problème de sécurité sanitaire puisque ce composé est toxique pour l’homme. Dans la zone 
aérobie (partie haute du tuyau d’assainissement), le sulfure d’hydrogène réagit avec l’oxygène 
pour former des composés soufrés, comme le thiosulfate, le soufre élémentaire et les 
polysulfates, qui se déposent à la surface de tuyau d’assainissement. Ce dépôt constitue un 
excellent substrat pour le développement des bactéries sulfo-oxydantes, qui sont 
chimiolithotrophes et autotrophes. Elles utilisent comme source de carbone le dioxyde de 
carbone atmosphérique ou dissous et tirent leur énergie de l’oxydation de ces composés soufrés, 
conduisant à la formation d’acide sulfurique. Le processus de biodétérioration résulte de la 
succession de différents types de bactéries sulfo-oxydantes dépendant de leur gamme de pH de 
croissance (Hondjuila Miokono, E. et al., 2011; Lors et al., 2009; Roberts et al., 2002) : les 
bactéries sulfo-oxydantes neutrophiles sont capables de coloniser la surface du béton et de 
diminuer le pH au voisinage de 5, puis les bactéries sulfo-oxydantes acidophiles 





(Acidithiobacillus thiooxidans) prennent le relai et génèrent des grandes quantités d’acide 
sulfurique conduisant à baisser fortement le pH à la surface du béton. Il s’en suit une perte de 
masse du béton suite à la dissolution des phases cimentaires du béton par l’acide sulfurique et 
à la formation de produits de réaction expansifs, tels que le gypse et l’ettringite, qui exercent 
des contraintes au niveau du béton pouvant conduire à des fissurations et à l’éclatement du 
béton (Lors et al., 2018; Herisson, 2016; Jensen et al., 2011).  
Le phénomène de biodétérioration est également rencontré dans d’autres types d’ouvrages en 
béton. Il s’agit d’un phénomène courant dans les installations agro-industrielles où l’on utilise 
du béton pour la construction de diverses structures : cuves d’ensilage, fosses à lisier et 
méthaniseurs (Bertron, 2014). Pour les trois cas cités, les mécanismes de biodétérioration sont 
identiques à ceux déjà détaillés précédemment dans ce manuscrit dans la partie I.1.2. Il s’agira 
d’attaques par les AGV, le CO2 et les ions NH4
+ produits par les microorganismes aboutissant 
à une carbonatation et une lixiviation des phases cimentaires du matériau. On retrouve d’ailleurs 
dans un ensilage des conditions physico-chimiques très similaires à celles du milieu d’un 
méthaniseur en acidose : pH acide (proche de 4) et une importante concentration en AGV 
pouvant atteindre plusieurs dizaines de g.L-1 (Bertron and Duchesne, 2013). Ces altérations 
vont bien souvent jusqu’à dégrader les propriétés mécaniques des matériaux cimentaires et 
peuvent donc nuire à l’intégrité des structures, des constructions ou des ouvrages dont ils font 
partie. Cela entraîne la nécessité d’utiliser des matériaux plus épais/plus résistants ou/et de 
réaliser une maintenance accrue des installations.  
Il existe un autre type de biodétérioration où l’intégrité structurelle du matériau n’est pas 
nécessairement endommagée. Il s’agit des cas où le développement d’un biofilm à la surface 
d’un matériau engendre simplement une « salissure » et qui nuit à son aspect esthétique comme 
c’est le cas au niveau des parements de façade. On parle alors de biodétérioration esthétique. 
Ce sont généralement des microorganismes phototrophes qui en sont responsables, 
principalement des algues et des cyanobactéries (Tran et al., 2014).  
 
2. La biodétérioration des œuvres d’art 
La biodétérioration esthétique est encore plus problématique lorsqu’elle touche des œuvres 
d’art. En effet, un biofilm peut aussi se former sur ces dernières dès lors que les conditions 
physico-chimiques à la surface du matériau de l’œuvre le permettent. On peut donc retrouver 





œuvres en papier… Cette biodétérioration ne se limite d’ailleurs pas toujours à un aspect 
esthétique, elle peut également aboutir à une dégradation du matériau. Ce type de 
biodétérioration résulte de l’activité de trois types de microorganismes : les champignons 
inférieurs, les bactéries et des algues ou des lichens (Lors, 2016).  
Les organismes photosynthétiques sont souvent les premiers à coloniser le matériau. Leur 
autotrophie leur permet de produire de la biomasse à partir du CO2 atmosphérique. Les algues 
possèdent des pigments chlorophylliens, qui leur permettent de réaliser la photosynthèse et 
d’utiliser l’énergie lumineuse pour synthétiser leurs constituants cellulaires (matière organique) 
à partir du CO2 atmosphérique. Certaines espèces d’algues possèdent d’autres pigments comme 
les caroténoïdes. Leur développement entraîne donc une modification esthétique de la surface 
sous la forme de tâches ou de salissures. De plus, la biomasse formée par ces microorganismes 
à la surface de la structure va servir de substrat pour d’autres microorganismes et va donc 
favoriser leur développement (Negi and Sarethy, 2019). Les lichens, qui sont des organismes 
résultant de la symbiose d’un champignon et d’un microorganisme photosynthétique peuvent 
altérer le matériau mécaniquement par la croissance des thalles directement dans le matériau 
créant des fissures ou en élargissant d’autres déjà existantes. Ils peuvent également entraîner 
une altération chimique du matériau par la production d’acides générés par les champignons 
(Lisci et al., 2003).  
Le développement de microorganismes fongiques conduit également à une détérioration 
esthétique. Ce type de microorganismes est hétérotrophe et nécessite donc une source de 
carbone organique pour croître, sa formation sur des œuvres organiques en papier, bois ou 
textile peut donc les endommager esthétiquement. De plus, leur métabolisme peut aboutir à la 
production d’acides organiques également susceptibles d’altérer le matériau qu’ils colonisent 
(Sterflinger, 2010).  
Concernant les bactéries, ce sont encore les bactéries produisant des acides qui sont les plus 
néfastes pour les œuvres en pierre, bois ou papier. On retrouve d’ailleurs, comme dans les 
conduites d’assainissement, les bactéries sulfo-oxydantes productrices d’acide sulfurique parmi 
les bactéries incriminées (Negi and Sarethy, 2019). 
I.1.5. Questions soulevées suite à l’état de l’art 
L’activité métabolique des microorganismes conduit à la production de métabolites 
susceptibles de réagir avec les constituants d’un matériau cimentaire et d’entraîner son 





sous la forme d’un biofilm est fortement suspecté d’aggraver le phénomène de biodétérioration. 
Dans le cas de la biodétérioration des matériaux cimentaires rencontrée en méthanisation, l’effet 
délétère du biofilm n’a pas été formellement mis en évidence ni quantifié et les mécanismes 
impliqués restent à mettre en lumière notamment dans le contexte de la méthanisation. D’une 
part, il y a eu des avancées significatives dans la compréhension fondamentale et mécanistique 
générées par la thèse de Voegel. (2016). D’autre part, la thèse de Giroudon (2021) a complété 
ce travail et étendu la problématique à d’autres liants originaux. Le progrès sur la caractérisation 
cinétique de la biodétérioration a permis de poser les bases d’un modèle. Il reste cependant 
encore beaucoup de questions fondamentales, surtout focalisées sur l’interface matériau 
cimentaire-milieu réactionnel où le biofilm délétère se met en place, pour comprendre : 
• Quel rôle joue le biofilm dans la biodétérioration des matériaux cimentaires dans le 
contexte de la méthanisation ? 
- En premier lieu, quelles sont les conditions physico-chimiques dans le biofilm ? 
Sont-elles homogènes dans tout le biofilm ? Evoluent-elles au cours du temps 
ou en réponse à la biodétérioration du matériau ? 
- Les populations bactériennes qui constituent le biofilm sont-elles identiques à 
celles retrouvées communément dans le milieu de méthanisation ? Et si non cette 
différence a-t-elle un impact sur la biodétérioration ? Ces conditions physico-
chimiques et ces populations microbiennes sont-elles réparties de manière 
homogène au sein du biofilm ou bien existe-t-il des différences localisées sur la 
partie du biofilm directement en contact avec le matériau ? 
- Les conditions physico-chimiques et la communauté bactérienne sont-elles 
stables dans le temps ou varient-elles en fonction de l’âge ou du stade de 
développement du biofilm ? 
• Ensuite quelle part a spécifiquement le biofilm dans le phénomène de biodétérioration 
des matériaux cimentaires en méthanisation ? 
- Peut-on quantifier la part attribuable à la formation d’un biofilm à la surface 
d’un matériau cimentaire sur son altération ? 
- Y-a-t’il une relation entre les évolutions des populations microbiennes, le temps 
et la part attribuable au biofilm ? 







Les travaux entrepris dans le cadre de cette thèse ont pour objectif d’apporter des réponses et/ou 
des pistes de réponses à l’ensemble de ces questions. Avant tout, en l’état actuel du 
développement analytique il reste un point à éclaircir concernant les approches expérimentales 
à envisager pour y parvenir. Est-il possible actuellement d’étudier et de caractériser 
complètement, dans toute sa complexité, un biofilm se développant sur un matériau 
cimentaire ? Quelles approches ont déjà été utilisées pour des études semblables et quelles 
approches pourraient être envisagées ? Dans la prochaine partie une synthèse et une analyse de 
ces méthodes de caractérisation identifiés dans la littérature va être présentée. 
 
I.2. Méthodologies de caractérisations structurales, chimique et microbienne 
des biofilms se développant à la surface des matériaux cimentaires  
I.2.1. Comment étudier la formation d’un biofilm sur un matériau cimentaire ? 
La structure, la composition, l’activité biochimique et l’intégrité d’un biofilm sont sensibles à 
son environnement extérieur et périphérique. Des changements brutaux de la température, de 
l’activité de l’eau, de la composition chimique, de l’hydrodynamique ou l’arrivée d’un nouveau 
type de populations microbiennes dans ce milieu extérieur impactent sensiblement et 
rapidement la viabilité de la biomasse, la physiologie des cellules microbiennes du biofilm, 
l’expression génotypique et phénotypique au sein de la communauté du biofilm, ainsi qu’en 
conséquence la structure 3D, l’épaisseur ou encore la chimie du biofilm et de sa matrice d’EPS 
(Raes and Bork, 2008). Cette notion de sensibilité voire même de fragilité doit impérativement 
être prise en compte lors de l’échantillonnage et de la manipulation du biofilm puisque ces 
étapes peuvent irréversiblement affecter ou altérer les biofilms et donc biaiser leurs 
observations ou toutes autres caractérisations nécessitant un état « natif » du biofilm. Chaque 
manipulateur doit se poser la question de comment conserver l’état natif ou la forme 
fonctionnelle du biofilm jusqu’à son analyse.  
Considérant ainsi que l’échantillonnage peut endommager le biofilm, deux catégories de 
méthode d’obtention d’échantillons de biofilm co-existent. D’une part, les outils expérimentaux 
permettant de retirer le biofilm et son support de son environnement pour l’observer constituent 
les systèmes d’analyse ex situ. D’autre part, les plateformes expérimentales optiques où il est 
possible d’observer et de caractériser directement le biofilm sans l’échantillonner constituent 






1. Approches ex situ nécessitant des échantillons sacrifiés 
La première approche dite ex situ consiste à utiliser un appareil expérimental où le biofilm se 
développe sur un support ou un coupon qui peut en être retiré au cours du temps. Le nombre, 
les dimensions et la forme des coupons varient selon les dispositifs utilisés et les observations 
souhaitées mais les dimensions restent de l’ordre de quelques centimètres à une dizaine de 
centimètres pour les plus gros. Il y a généralement plusieurs coupons dans un même appareil 
permettant de réaliser plusieurs prélèvements et de suivre l’évolution temporelle d’un biofilm 
au cours de sa formation ou même en régime stationnaire. A ce jour, il existe plusieurs outils 
standardisés basés sur ce principe utilisé dans de nombreux domaines incluant, génie civil, santé 
et biotechnologie (Azeredo et al., 2017; Gomes et al., 2018). 
L’appareil de Robbins est un outil basé sur ce principe de coupons retirables (Figure I.8) et a 
été mis au point par McCoy et al., (1981). 
 
Les appareils utilisant ce principe sont désignés dans la littérature sous la dénomination 
d’appareil de Robbins ou d’appareil de Robbins modifié. Les coupons sont disposés sur des 
inserts ou des vis, qui peuvent être insérés dans la paroi d’un tuyau ou d’une conduite via un 
trou. La taille des coupons est donc limitée par la taille du trou et reste généralement de l’ordre 
de quelques cm². Un coupon à base du matériau cimentaire étudié se trouve sur l’extrémité de 
l’insert se situant dans la conduite. Les coupons peuvent être disposés longitudinalement, autour 
de plusieurs sections transversales successives du tube pour les conduites cylindriques et la 
surface exposée doit être parallèle au flux de liquide dans la conduite. Ce dispositif relativement 
simple présente l’avantage d’être adaptable à divers systèmes préexistants. Il est par exemple 
possible d’installer des inserts et des coupons sur des conduites de réseaux d’assainissement. Il 
permet de suivre le développement du biofilm sur des temps d’exposition relativement longs, 












coupons limitant la perturbation du système d’étude. Un appareil de Robbins modifié a été 
utilisé dans le domaine médical pour comparer les propriétés anti-biofilm (et leurs évolutions 
au cours du temps) d’un ciment chargé en un antibiotique, la gentamicine, utilisé pour des 
prothèses osseuses avec les propriétés antibi-biofilm d’un autre ciment témoin sans 
antibiotique. Les propriétés anti-biofilm des ciments testés sont évaluées en suivant la formation 
d’un biofilm de Staphylococcus aureus, sur ces derniers (Belt et al., 2000; Poelstra et al., 1999). 
Dans un autre registre Ginige et al. (2017) et Gonzalez et al. (2016) étudient la durabilité de 
matériaux cimentaires, plastiques et métalliques dans des conditions correspondant à des 
réseaux de distribution d’eau potable et d’évacuation d’eaux pluviales, directement avec un 
appareil de Robbins modifié installé sur le terrain ou bien avec un appareil dans des conditions 
contrôlées les reproduisant en laboratoire. 
Un autre appareil expérimental couramment utilisé pour l’obtention d’échantillons de biofilm 
est le réacteur « drip flow » (Figure I.9) (Goeres et al., 2009). 
 
Il s’agit d’un dispositif où un coupon est disposé sur une surface plane inclinée de 10° vers le 
bas. Le coupon est maintenu dans un compartiment étanche et du liquide peut être injecté au-
dessus de la partie haute du coupon avec une évacuation du liquide ruisselant par gravité au 
point bas du compartiment. Plusieurs compartiments peuvent être utilisés en parallèle. Cette 
approche permet d’utiliser des coupons de la taille d’une lame de microscope et de former des 
biofilms sur des matériaux de formes plus diverses, dans la mesure où elles peuvent s’insérer 
dans le réacteur. Elle se limite cependant à des conditions d’écoulement lent de l’ordre d’1 

















ciments à base de verres ionomères colonisés par des biofilms de Streptococcus mutans  
(Hahnel et al., 2017). 
Il existe un autre réacteur basé sur un design de cuve parfaitement agitée où des portoirs 
contenant plusieurs coupons sont suspendus dans le liquide. L’échantillonnage des coupons se 
fait par retrait des portoirs. Ce type de réacteur, appelé réacteur CDC (Center for Disease 
Control) (Figure I.10) permet un meilleur contrôle et une meilleure homogénéité des conditions 
opératoires dans le réacteur (pH, agitation, concentrations…) que les autres appareils présentés 
précédemment. 
 
 Il a été utilisé, par exemple, pour évaluer l’influence de la chloramine sur les biofilms se 
formant dans les réseaux de distribution d’eau en bétons et en  plastiques (HDPE et PVC) 
(Aggarwal et al., 2018). Quatre réacteurs contenants chacun huit coupons de chaque matériau 
ont été comparés, chaque réacteur a fonctionné 28 mois en continu, l’un d’entre eux était 
alimenté en eau du robinet et les trois autres avec la même eau ayant subi une déchloramination 
au préalable. Après analyses, une différence significative de la croissance du biofilm et de la 
diversité de la communauté microbienne a été observée entre les deux eaux testées, indiquant 
que la chloramine limite bien la croissance du biofilm et sélectionne certaines populations 
microbiennes. Dygico et al. (2020) ont également étudié la formation de biofilm avec ce 
dispositif pour évaluer la capacité de 7 souches de Lysteria monocytogenes, rencontrées en 
industrie alimentaire, à former des biofilms sur une douzaine de matériaux, incluant des 
matériaux utilisés spécifiquement dans des environnements dédiés à la production de 
champignons pour l’alimentation. Parmi ces matériaux se trouve un béton (référence RD128-
CC du fabricant Biosurface Technologies). Un biofilm s’est formé sur tous les matériaux testés, 





et plus particulièrement sur le béton où 107,7 UFC.cm-2 ont été trouvés. Un mastic acrylique 
appliqué sur les coupons de béton a permis de réduire cette valeur à 105,3 UFC.cm-2. 
Un autre appareil très similaire au précédent est également utilisé, le réacteur à disque rotatif 
(Figure I.11). 
 
Il s’agit également d’un réacteur de type cuve parfaitement agité. Un disque sur lequel peuvent 
être disposés des coupons se trouve au fond du réacteur. Ce disque peut tourner sur lui-même 
grâce à un moteur relié à un axe de rotation ou par une agitation magnétique. Les contraintes 
de cisaillement subies par les coupons peuvent être contrôlées avec la vitesse de rotation du 
disque ou par la position du coupon sur le disque. Ainsi, dans un seul réacteur, il est possible 
d’étudier différentes contraintes de cisaillement en plaçant les coupons à des distances radiales 
différentes. Cet appareil a été utilisé pour comparer la résistance à la biodétérioration d’un 
coupon de mortier (ciment portland ratio E/C 0.45) recouvert d’un biofilm de Escherichia coli 
par rapport à une attaque chimique par de l’acide sulfurique (Soleimani et al., 2013a). Le 
biofilm se développant sur le mortier pourrait protéger les matériaux cimentaires vis-à-vis d’une 
attaque acide causée par l’activité des bactéries sulfo-oxydantes dans les conduites des réseaux 
d’assainissement (Soleimani et al., 2013a). On pourrait parler d’une sorte de bioprotection. 
En plus de ces modèles standardisés fréquemment rencontrés dans la littérature dédiée à l’étude 
générale des biofilms, au-delà du périmètre des matériaux cimentaires, d’autres dispositifs 
expérimentaux peuvent être développés à façon si ces modèles standards ne permettent pas de 
répondre à la problématique étudiée. Dans le cas de l’étude de la biodétérioration causée par les 
biofilms, il est difficile de différencier l’attaque « chimique » due aux composés agressifs 











puisque le développement d’un biofilm implique la production de métabolites potentiellement 
agressifs occasionnant également une détérioration « chimique ». 
Pour répondre à cette problématique, un outil d’étude innovant appelé « Build Mat Bio test » 
(BMB) (Figure I.12), a été développé. Il consiste en un procédé en continu divisé en trois 
parties : une première cuve parfaitement agitée inoculée avec une culture bactérienne au début 
de l’expérimentation, les deux autres parties sont des cuves identiques entre elles contenant des 
coupons de matériaux cimentaires. Ce sont des cuves d’exposition des matériaux cimentaires. 
Le milieu de la première cuve parfaitement agitée est transféré en parallèle vers les deux cuves 
d’exposition en utilisant des pompes péristaltiques, bien adaptées au transport de suspensions 
microbiennes. La seule différence entre les deux cuves d’exposition contenant les coupons est 
que l’une d’elles est équipée d’un module de filtration qui retient les cellules bactériennes (filtre 
0,2 µm) et les empêche d’accéder à la cuve. Le liquide étant identique dans ces deux cuves, le 
développement d’un biofilm sur les coupons de matériaux cimentaires n’est alors possible 
uniquement dans l’une des deux cuves d’exposition. Par conséquent, en comparant la 
biodétérioration observée dans les échantillons de pâtes cimentaires présents dans les deux 
cuves, il devient possible de discriminer l’impact des phénomènes chimiques et biologiques 
impliqués dans l’altération des matériaux cimentaires et donc d’accéder quantitativement à 






2. Approches in situ permettant des observations directes 
Un des procédés les plus utilisés pour l’étude in situ des biofilms est la culture en micro-plaques 
contenant usuellement 96 puits. Pour des essais nécessitant la présence d’un matériau support, 
des coupons du matériau testé peuvent être disposés au fond de chaque puits préalablement 
inoculé avec une suspension microbienne. Il devient ensuite possible d’observer directement le 
biofilm formé à la surface du matériau et d’évaluer sa croissance. L’utilisation de lecteurs de 
plaque automatisés permet de réaliser des analyses simultanément dans tous les puits de la 
micro-plaque, ces analyses sont habituellement des analyses de spectroscopie, (absorbance, 
marqueurs fluorescents spécifiques…). Cela permet d’apporter des données quantitatives sur 
les biofilms et ce avec un grand nombre de répétitions permettant des analyses statistiques des 
résultats. Cependant, le mode de culture en batch (système fermé sans apport ni renouvèlement) 
dans un faible volume rend difficile la réalisation de croissance de biofilms sur des temps longs. 
Pour les matériaux cimentaires, ce mode de culture est utilisé pour évaluer les propriétés anti-
biofilm de matériaux cimentaires utilisés dans le domaine médical, dans les réseaux de 
distribution d’eau. La grande quantité d’échantillons pouvant être générés simultanément par 
cette approche y est exploitée par l’utilisation de mesures d’absorbance ou de fluorescence 
ayant plusieurs applications d’intérêt : divers marquages spécifiques des biofilms (cellules ou 





















EPS) ou plusieurs approches enzymatiques, permettant de doser des métabolites spécifiques, 
pour évaluer l’activité métabolique des biofilms (Alt et al., 2004; Melo et al., 2014; Wang et 
al., 2016). 
Une seconde approche consiste à utiliser des réacteurs suffisamment fins et petits pour pouvoir 
directement être transportés et observés sous un objectif de microscope comme c’est le cas des 
réacteurs en chambre à flux (Figure I.13), pour lequel le réacteur est une petite cellule à 
écoulement suffisamment fine pour pouvoir être installée sous un microscope. 
 
 Il s’agit habituellement d’un procédé en continu similaire aux réacteurs de type « drip flow », 
où la circulation du fluide est assurée par des pompes. Cette technique permet l’observation 
directe d’un biofilm vivant. Comme l’observation des biofilms est réalisée directement à travers 
la paroi transparente de la chambre, le plus souvent la méthode n’altère pas le biofilm, il devient 
possible de suivre le développement du biofilm en continu dans son environnement. Mais cette 
méthode, en plus de nécessiter des équipements (pompes, tuyaux stériles…), n’a pas d’intérêt 
si elle est couplée à des méthodes d’analyses ex situ qui nécessitent de prélever du biofilm au 
cours du temps et ainsi d’endommager l’échantillon. Elle est donc à éviter si les techniques 
analytiques utilisées nécessitent un accès direct au biofilm. Ainsi, cela limite le nombre de 
techniques analytiques pouvant être associées à cette approche. C’est d’ailleurs pour le suivi du 
développement du biofilm par microscopie optique que cette technique est utilisée dans le cas 
de matériaux cimentaires. En effet, cette approche est particulièrement adaptée pour suivre 
l’évolution de la colonisation de matériaux (ciments verres ionomères, ciments en résine 
composite et ciments osseux)aux propriétés anti-biofilms pour le domaine médical (Chin et al., 
2006; Dashper et al., 2016; Ferreira et al., 2017; Glauser et al., 2017).  
Il existe donc plusieurs dispositifs expérimentaux possibles pour faire se développer des 
biofilms en vue d’étudier leur développement à la surface des matériaux. Cependant, chaque 
appareillage présente des intérêts et des défauts différents qu’il est nécessaire de connaître pour 













objectifs de l’étude. Il est dans un premier temps utile de discuter de la possibilité de la mise en 
place de l’appareil, du coût ou des contraintes associées. De plus, l’étude d’un type de biofilm 
spécifique peut limiter l’utilisation de certains appareils. Sur ce point l’appareil de Robbins 
modifié est le plus intéressant puisqu’il présente le plus d’adaptabilité tout en restant 
relativement simple à mettre en place. Sur ce même point, le montage drip-flow est aussi 
intéressant car ce type de montage peut être fabriqué facilement. Les bioréacteurs, CDC et à 
disque rotatifs, sont par contre moins simples à mettre en place, ils nécessitent un volume plus 
important et du matériel spécifique adapté pour maintenir les coupons dans le réacteur. Il faut 
également considérer la capacité de ces montages à reproduire les conditions de croissance du 
biofilm étudié. L’appareil de Robbins modifié pouvant être mis en place directement sur le 
terrain est donc le plus intéressant de ce point de vue. Il faut cependant noter que son utilisation 
dans ce contexte se limite aux installations de réseaux de conduites. Pour des analyses dans 
d’autres conditions, les bioréacteurs CDC ou à disque rotatifs seraient plus à même de 
reproduire avec justesse les conditions de croissance du biofilm. Le nombre d’échantillons et 
la possibilité de réaliser des réplicats homogènes entre eux sont des paramètres importants pour 
l’exploitation statistique des résultats puisqu’ils permettent de réaliser des analyses statistiques 
des données augmentant leur valeur scientifique. C’est l’approche en microplaques qui est de 
loin la plus efficace puisqu’elle permet une analyse automatisée de 96 échantillons. Cette 
approche ne permet toutefois que des analyses en absorbance ou en fluorescence et elle ne 
permet la croissance de biofilm que sur des temps courts et sur des échantillons de petite taille. 
L’autre technique permettant des analyses directes, la chambre à flux, n’a pas ces problèmes 
puisqu’elle permet d’observer directement un biofilm plus grand sur des temps longs. Cela se 
fait cependant au prix d’un nombre d’échantillons faible, un par appareil, et reste limitée, en 
termes d’observations directes, aux observations en microscopie optique. Le montage drip flow 
et l’appareil de Robbins modifié sont tous deux des systèmes de type « piston » avec, par 
conséquent, des conditions hétérogènes le long du flux. Pour le drip flow, cela entraîne une 
hétérogénéité au sein de l’unique coupon que l’on peut trouver dans un montage de ce type. 
Pour l’appareil de Robbins, cela dépendra des conditions opératoires, pour une conduite 
cylindrique, il est possible de répartir plusieurs échantillons autour du périmètre d’une section 
transversale de la conduite. Ces échantillons seraient alors soumis aux mêmes conditions mais 
le nombre d’échantillons serait limité par la taille de ces derniers et le diamètre de la conduite. 
De plus, si le débit est suffisamment important, il peut être supposé que les conditions entre 
deux points rapprochés dans l’écoulement sont homogènes, cette hypothèse n’est pas possible 





disque rotatifs sont les meilleurs compromis dans ce contexte puisqu’ils permettent d’installer 
jusqu’à des dizaines de coupons dans un seul appareil et permettent de garantir une homogénéité 
des conditions dans lesquelles sont maintenues ces échantillons. De plus, le bioréacteur CDC 
et l’appareil de Robbins modifié présentent l’avantage de permettre un retrait facile des coupons 
sans trop perturber les autres échantillons (pas d’arrêt de la culture pour le bioréacteur CDC ou 
pour certains montages d’appareil de Robbins modifiés). Pour les autres montages nécessitant 
des analyses ex situ, le prélèvement du biofilm est souvent susceptible de « perturber » la forme 
native du biofilm et est bien adapté à des analyses destructrices du biofilm. Pour les systèmes 
permettant des analyses in situ, le biofilm ne peut être endommagé que par la méthode d’analyse 
(phototoxicité, injection de composés toxiques, …). Enfin, la possibilité de modifier et contrôler 
les paramètres environnementaux auxquels est soumis le biofilm permet de réaliser un grand 
nombre d’essais variés avec un seul montage. Les bioréacteurs CDC et à disques rotatifs sont 
les plus intéressants puisqu’ils permettent de piloter facilement la température, l’agitation, le 
temps de séjour et le pH dans le système. Nous pouvons donc affirmer qu’il n’existe pas de 
système universel adapté à tous types d’études de biofilm mais qu’à chaque problématique 
particulière une réflexion préalable basée sur les objectifs de l’étude est nécessaire pour définir 
le système le plus adapté. Le Tableau I.5 permet d’aider à sélectionner le dispositif le plus 
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3. Echantillonnage des échantillons de biofilms 
Il n’est pas toujours possible d’observer directement les biofilms aussitôt leurs prélèvements, 
plusieurs méthodes de transport et de conservation des échantillons adaptées aux conditions des 
analyses réalisées sur ces biofilms ont été mises au point. Par exemple, pour mesurer le pH d’un 
biofilm avec une microélectrode, il est nécessaire d’analyser un biofilm intègre et vivant. Si 
cette analyse ne peut être réalisée directement dans le dispositif utilisé, il faut déplacer le biofilm 
jusqu’à l’endroit où il pourra être analysé tout en garantissant que les étapes d’échantillonnage 
et de déplacement n’altère pas la physico-chimie du biofilm. L’objet de cette partie n’est pas de 
faire l’inventaire des conditions nécessaires à la réalisation d’analyses spécifiques mais plutôt 
d’expliquer l’importance du choix du protocole de manipulation des biofilms et de donner des 
méthodes de manipulation de biofilm réalisées en amont de toute analyse incluant 
l’échantillonnage, d’éventuels traitements et son transport du lieu de prélèvement (paillasse, 
terrain…) jusqu’au lieu de l’analyse (laboratoire, microscope…). Ces méthodes doivent 
répondre à des problématiques spécifiques associées à une analyse, la conservation de 
l’intégrité physique du biofilm ou la garantie qu’après sa manipulation le biofilm soit dans le 
même état que s’il n’avait pas été manipulé. 
Pour réaliser des observations sur la structure d’un biofilm, la fixation chimique permet de 
conserver la structure 3D physique d’un biofilm. Elle se fait par des agents chimiques formant 
des liaisons entre les biomolécules du biofilm (une sorte de réseau) conservant ainsi sa structure 
tridimensionnelle. Les agents les plus utilisés sont le formaldéhyde et le glutaraldéhyde 
(Glauser et al., 2017; Voegel et al., 2016). Ces techniques permettent de conserver la structure 
native du biofilm et de garantir le maintien de sa structure 3D lors d’observations sous vide. 
Toutefois, ce traitement détruit les cellules microbiennes du biofilm. L’observation d’un 
biofilm vivant doit être réalisée avant la fixation. Pour suivre l’évolution d’un biofilm, il faut 
plusieurs essais à différents temps, afin d’observer le biofilm à différents âges. Dans les travaux 
portant sur l’étude des biofilms à la surface de matériaux cimentaires, cette méthode de fixation 
chimique est utilisée principalement couplée avec des observations en microscopie électronique 
ou par fluorescence (Hahnel et al., 2017; Hernandez et al., 2002; Ito et al., 2002; Soleimani et 
al., 2013a; Tan et al., 2017). L’intérêt de cette approche est double puisqu’il permet aussi la 
conservation de la structure du biofilm pendant plusieurs mois. Toutefois, il augmente aussi la 
résistance de cette structure à certaines contraintes extérieures.  
Un autre protocole utilisé pour la microscopie électronique est la cryofixation, qui consiste à 





empêchant ainsi la destruction des structures biologiques. En pratique, de l’azote liquide en 
dessous de -195°C est utilisé, il permet la préparation des échantillons pour des analyses en 
cryo-microscopie électronique (Belt et al., 2000). Cette approche, comme la fixation chimique, 
permet de maintenir la structure du biofilm dans le vide de la chambre d’un microscope 
électronique.  
Concernant les approches qui nécessitent d’observer un biofilm vivant et actif, la problématique 
de l’échantillonnage, du transport du biofilm est beaucoup plus complexe. Il faut que les modes 
de transport et d’échantillonnage choisis permettent de conserver au maximum les propriétés 
du biofilm que l’on souhaite observer tout en étant adaptés à l’observation à réaliser. Cela 
implique de limiter les variations environnementales (pression, température, présence 
d’oxygène, hydrodynamique…) lors de ces manipulations tout en travaillant avec un 
échantillon dont les propriétés (dimensions, forme…) sont adaptées à la méthode d’analyse. 
Etant donné que chaque méthode analytique a ses contraintes propres et que chaque biofilm a 
également ses contraintes il est impossible de définir une méthode universelle 
d’échantillonnage et de transport des biofilms vivants et il est donc usuel d’adapter le protocole 
choisi selon ces contraintes (Boudarel et al., 2018). Kong et al. (2018) font se développer un 
biofilm sur des mortiers dans des eaux usées et souhaitent le prélever et le transporter jusqu’à 
une micro-électrode pour analyse. Avant la croissance du biofilm sur le mortier, ils recouvrent 
ce dernier avec un morceau de tissu (bas en soie) suffisamment épais qui sert de support pour 
le développement du biofilm. Ainsi, en retirant le tissu, ils emmènent avec lui le biofilm qu’ils 
peuvent ainsi mettre en contact de la micro-électrode et ce tissu épais et mou permet de protéger 
la pointe fragile de la microélectrode. Après transport du biofilm, celui-ci est immergé dans 
l’eau usée correspondant au site de prélèvement, puis immédiatement analysé. 
 
I.2.2. Analyse de la structure spatiale et de la composition chimique du biofilm 
1. Techniques de microscopie optique 
La microscopie optique usuelle avec observation en transmission n’est pas adaptée à 
l’observation de biofilms à cause de l’opacité liée à l’épaisseur de certains biofilms ou aux 
matériaux opaques sur lesquels ils sont formés. Les techniques d’observation en réflexion 
s’affranchissent du problème de l’opacité mais restent limitées à des biofilms de quelques 
dizaines voire quelques centaines de µm d’épaisseur car elles ne peuvent pénétrer la profondeur 





3D non planes puisqu’elles ne sont pas perpendiculaires à l’axe optique et donc partiellement 
floues lors de l’observation. Néanmoins, il existe une autre approche de microscopie optique 
qui est davantage adaptée à l’observation de biofilms et de plus en plus utilisée : la tomographie 
en cohérence optique ou OCT (Optical Coherence Tomography). Cette technique est basée sur 
l’interférométrie en lumière blanche. Un faisceau lumineux est divisé en deux bras, l’un est 
projeté sur une référence à une distance connue et l’autre est projeté sur l’échantillon. La 
lumière va pénétrer l’objet observé puis être dispersée et réfléchie par la référence et 
l’échantillon. Les deux faisceaux réfléchis par l’échantillon et la référence sont ensuite 
collectés, puis les interférences entre ces deux faisceaux sont analysées. L’analyse de ces 
interférences permet d’accéder à la structure tridimensionnelle de l’échantillon. En utilisant des 
faisceaux lumineux ayant des longueurs d’ondes proches de l’infrarouge, il est possible 
d’observer des échantillons ayant une épaisseur de l’ordre du mm. De plus, la résolution de 
cette technique reste dans les mêmes gammes que celles de la microscopie optique, c’est-à-dire 
de l’ordre de quelques µm en x, y et z (Wagner and Horn, 2017). Avec cet outil, il est possible 
d’imager des coupes en x/y et d’accéder à la structure tridimensionnelle du biofilm sans 
l’endommager. Concernant les matériaux cimentaires, cette technique a été utilisée pour 
comparer deux méthodes pour la pose et la cimentation d’inlay-cores ou « pivots » dentaires. 
Les propriétés non intrusives des observations en OCT sont utilisées pour observer les écarts 
marginaux entre le pivot et la dent avant et après la cimentation (Türk et al., 2016). Bien que 
cette étude ne porte pas directement sur les biofilms, de plus en plus d’études utilisent cette 
approche non destructrice pour étudier les biofilms. Elle est utilisée notamment pour observer 
directement des biofilms marins se développant sur des plastiques dans une chambre à flux 
(Fabbri et al., 2019). Elle est également utilisée dans le domaine dentaire pour suivre la 
déminéralisation induite par des caries provoquées par le développement d’un biofilm de 
Streptococcus mutans (Azeredo et al., 2017). Si cette technique n’est pas encore utilisée pour 
étudier les biofilms sur les matériaux cimentaires, elle est sur le papier parfaitement adaptée à 
leur étude (dans un proche avenir). 
2. Techniques de microscopie électronique 
Une des techniques d’observations de biofilms les plus utilisées est la microscopie électronique. 
Son principe est basé sur l’utilisation des interactions électrons-matière. La microscopie optique 
repose sur l’interaction entre un faisceau lumineux, et donc des photons, et l’échantillon 
observé. Comme en microscopie, la résolution de la méthode d’observation est proportionnelle 





par la longueur d’ondes du visible. L’utilisation d’un faisceau d’électrons, ayant une longueur 
d’ondes nettement plus faible, permet donc d’atteindre des résolutions plus faibles et d’observer 
des objets plus petits. Il existe plusieurs types de microscopes électroniques. Les microscopes 
électroniques « classiques » les plus fréquemment utilisés sont les microscopes électroniques à 
balayage (MEB) et les microscopes électroniques à transmission (MET). Pour le MET, un 
faisceau d’électrons est envoyé sur un échantillon et c’est le faisceau d’électrons transmis au 
travers de cet échantillon qui est analysé. Dans le cas du MEB, un fin faisceau d’électrons est 
projeté sur l’échantillon. Le faisceau balaye toute la surface de l’échantillon et l’analyse des 
électrons secondaires ou rétrodiffusés émis permet de réaliser une cartographie de l’échantillon. 
Un MET permet d’accéder à la structure interne d’échantillons fins et un MEB permet 
d’observer la surface d’un échantillon épais (Goodhew et al., 2000). Aujourd’hui, il est possible 
d’observer des objets de tailles inférieures au nm et la microscopie électronique est utilisée dans 
un grand nombre de domaines scientifiques : la recherche sur les matériaux, l’électronique, la 
biologie, la médecine, les sciences du vivant ainsi qu’en industrie pour des analyses qualité. 
Dans la cadre de la caractérisation des biofilms, la microscopie électronique est le plus souvent 
utilisée pour appuyer qualitativement d’autres approches (énumération de la biomasse, 
caractérisation de la composition chimique, évaluation des populations microbiennes et de leur 
métabolisme...). En effet, la gamme de grossissement très large de cette technique (de X20 à 
X30 000) permet d’apporter d’importantes précisions sur l’aspect et la taille des cellules 
microbiennes, l’organisation, la structure d’un biofilm ou même l’effet d’un traitement sur ce 
dernier. Cependant, à cause du vide important dans l’appareil, le MEB classique présente la 
nécessité de travailler avec des échantillons fixés et déshydratés comme décrit précédemment. 
Cette déshydratation peut endommager certaines structures, particulièrement les EPS, et altérer 
localement l’échantillon. Cependant, il existe des techniques de microscopie électronique 
alternatives permettant l’observation du biofilm non déshydraté. C’est le cas du cryo-MEB où 
l’échantillon subi une cryofixation. Cette méthode permet de réduire considérablement le temps 
de préparation de l’échantillon et permet d’observer des échantillons hydratés. Elle permet 
également de réaliser des cryo-fracturations de l’échantillon directement dans la chambre du 
cryo-MEB pour en observer des coupes. Cette technique présente néanmoins une moins bonne 
résolution que le microscope électronique classique. De plus, comme le faisceau d’électrons 
peut faire fondre la glace et altérer l’échantillon, cette technique nécessite un appareillage 
particulier pour maintenir le froid dans la chambre, ce qui rend cette technique plus coûteuse à 





également l’avantage de ne pas nécessiter de préparation préalable de l’échantillon puisqu’elle 
ne nécessite pas de réaliser un vide poussé dans la chambre d’observation. Pour cela, il est 
nécessaire de cloisonner le canon à électrons qui est sous vide, de la chambre d’observation par 
des cloisonnements intermédiaires. L’absence de vide dans la chambre d’observation entraîne 
la présence d’un gaz, le plus souvent de la vapeur d’eau, conduisant à une baisse de résolution 
et à l’impossibilité d’utiliser des détecteurs d’électrons secondaires Everhart-Thornley 
(Goodhew et al., 2000). 
Dans le cas de l’étude de biofilms développés sur des matériaux cimentaires, la microscopie 
électronique est utilisée pour évaluer la structure du biofilm à l’échelle microscopique. Hahnel 
et al. (2017) et Howlin et al. (2017) l’utilisent pour suivre le développement de biofilms 
infectieux sur des ciments à base de verres ionomères ou des plâtres (hémydrate de sulfate de 
calcium α) chargés en antibiotiques. Voegel et al. (2016) s’en sert également pour suivre le 
développement de biofilm sur des pâtes à base de ciment portland CEM I, d’autres liants ou de 
ciments CEM I traités chimiquement en surface, dans des conditions de méthanisation. Le cryo-
MEB est également exploité pour évaluer le développement d’un biofilm sur des ciments 
osseux chargés en gentamicine (Belt et al., 2000). Le MEB environnemental est lui aussi utilisé 
pour visualiser la colonisation microbienne de divers ciments dentaires, un ciment au phosphate 
de zinc, un ciment oxide de zinc-eugénol et un ciment méthacrylate immergés dans de la salive 
artificielle (Korsch et al., 2014). 
Tous les microscopes électroniques peuvent également être équipés d’un détecteur capable de 
réaliser une analyse des éléments chimiques de l’échantillon en analysant le spectre des rayons 
X. Cette analyse peut se faire par dispersion d’énergie (EDS, energy dispersive microscopy) ou 
par analyse dispersive en longueur d’onde (WDS wavelenth dispersive microscopy) (Goodhew 
et al., 2000). Cet outil est classiquement utilisé pour l’analyse des matériaux, mais reste 
intéressant pour l’analyse des interactions matériaux-biofilm puisqu’il permet d’accéder à la 
composition chimique du matériau et de suivre son évolution suite à sa colonisation par un 
biofilm. L’analyse de coupes transversales des faces colonisées permet d’accéder à la variation 
de la composition chimique du matériau dans sa profondeur. Cette approche est utilisée pour 
étudier la biodétérioration de mortiers, fabriqués à partir de ciment CEM I ou calco-alumineux 
(Lors et al., 2018), ou de mortiers fabriqués à partir de ciment de laitier de haut fourneau ou 
calco-alumineux (Peyre Lavigne et al., 2015) associée à la colonisation par des biofilms issus 
des réseaux d’égouts. Voegel et al. (2016) font de même pour évaluer la biodétérioration de 





conditions de méthanisation. On retrouve également cette approche pour évaluer la 
biodétérioration de matériaux cimentaires dans d’autres contextes, comme les milieux marins, 
les monuments historiques ou les sites de stockage des déchets radioactifs (Jayakumar and 
Saravanane, 2009). Le Tableau I.6 regroupe les différentes techniques de microscopie utilisées 
avec l’application qui en est faite. 
Tableau I.6. Synthèse de quelques exemples d'utilisation de microscopie électronique pour l'étude des interactions entre 






Ciment à base de verres 
ionomères 
MEB 
Evaluer la capacité de différents ciments 
verres ionomères chargés en fluoride à 
empêcher la formation d’un biofilm dentaire 
(Hahnel et al., 
2017) 
Plâtres (hémihydrate de sulfate 
de calcium α) et plastique 
(PMMA) 
MEB 
Evaluer l’efficacité de plâtres chargés en 
antibiotique pour lutter contre les infections 
par des biofilms de P. acnes 
(Howlin et al., 
2017) 
Ciment osseux CryoMEB 
Evaluer la capacité de ciments osseux 
chargés en antibiotique à prévenir la 
formation de biofilm de Staphylococcus 
aureus 
(Belt et al., 
2000) 
Ciments dentaires (ciment 
Phosphate de zinc, ciment 




Evaluer la formation de biofilms dentaires 
sur ces trois matériaux 
(Korsch et al., 
2014) 
Mortiers (CEM I et CAC) MEB (EDS) 
Evaluer la biodétérioration de mortiers 
exposés dans une conduite d’égout 
(Lors et al., 
2018) 
Mortiers (CAC ou ciment de 
laitier de haut fourneau) 
MEB (EDS) 
Développement d’un essai accéléré simulant 
la biodétérioration dans des conduites 
d’assainissement 
(Peyre Lavigne 
et al., 2015) 
Pâte de ciment (CEM I) MEB (EDS) 
Evaluation de la biodétérioration de pâtes de 
ciment dans des conditions de méthanisation 
(Voegel et al., 
2016) 
Béton (OPC) MEB (EDS) 
Evaluation de la biodétérioration de béton 
associé à la formation d’une macro-algue 
dans leur environnement naturel et dans une 




Béton (CEM I) MEB (EDS) 
Etude de la biodétérioration des bétons dans 
les conduites d’assainissement, comparaison 
entre essais in situ et en laboratoire 
(Eštokov et al., 
2012) 
Mortiers échantillonnés sur des 
monuments historiques 
MEB(EDS) 
Etude de la biodétérioration des monuments 
historiques 
(Sequeda 
Castañeda et al., 
2013) 
 
3. Technique de microscopie à fluorescence (ou épifluorescence) 
La microscopie à épifluorescence repose sur l’observation de phénomènes de fluorescence au 
sein de l’échantillon observé (Lichtman and Conchello, 2005). La fluorescence observée peut 
être due à la présence de molécules naturellement fluorescentes dans l’échantillon. Ce type de 
fluorescence appelé « autofluorescence » ou fluorescence primaire peut constituer un biais à 
l’observation. Le plus souvent, la fluorescence observée, aussi appelée fluorescence secondaire, 
est due à un traitement de l’échantillon avec une sonde fluorescente plus ou moins spécifique 





manière spécifique au composant de l’échantillon que l’on souhaite visualiser (Boutorine et al., 
2013; Schlafer and Meyer, 2017). La sonde est ensuite excitée par l’arrivée d’un ou plusieurs 
photons et elle émet à son tour un photon à une longueur d’onde spécifique qui va permettre de 
visualiser et donc localiser la sonde au microscope. La microscopie à fluorescence consiste 
donc en l’observation d’un échantillon marqué par une ou plusieurs sondes fluorescentes, ces 
sondes sont excitées par un faisceau lumineux orienté sur l’échantillon, la lumière émise par 
fluorescence est récupérée par l’objectif du microscope et permet d’observer l’échantillon de la 
même manière que pour un microscope optique classique. Un microscope à fluorescence 
ordinaire filtre le faisceau excitant et le signal fluorescent émis dans une fenêtre restreinte de 
longueurs d’onde. Lorsque l’échantillon est marqué avec plusieurs sondes dont les longueurs 
d’ondes d’excitation et/ou d’émission diffèrent entre elles, cette technique permet de localiser 
plusieurs composants, spécifiques aux sondes utilisées, au sein du même échantillon. Il existe 
aussi d’autres types de microscopes à fluorescence comme le microscope confocal. 
Le microscope confocal est un outil de microscopie optique breveté en 1957 par Marvin Minsky 
(Minsky, 1988). Elle permet de visualiser la structure tridimensionnelle d’un objet avec une 
résolution inférieure au µm (Pamp et al., 2009). Son intérêt repose sur la possibilité de 
n’observer que les composants se trouvant dans le plan focal là où en microscopie optique 
classique les éléments hors du plan sont flous mais visibles. Ainsi, en faisant varier la 
profondeur de ce plan focal, il devient possible, avec l’aide d’un traitement informatique, de 
reconstituer la structure 3D de l’échantillon observé. La source de lumière utilisée est le plus 
souvent monochromatique (un laser) plus pratique pour travailler en fluorescence et offrant de 
meilleures performances en terme de résolution qu’un faisceau lumineux. C’est pour cela que 
cette technique est bien documentée sous le nom : « microscope confocal à balayage laser » ou 
Confocal Laser Scanning Microscope » CLSM en anglais. Elle constitue la méthode la plus 
largement utilisée pour l’observation de biofilms et est particulièrement adaptée à l’étude des 
biofilms hydratés. 
Il existe plusieurs techniques pour exciter la sonde fluorescente et à ces techniques sont associés 
certains types de microscopes. La première utilisée pour les microscopes à fluorescence 
classiques et les CLSM, et la plus répandue, repose sur l’utilisation d’un seul photon pour 
déclencher l’excitation. Ce photon qui va déclencher la fluorescence de la sonde est en général 
dans les longueurs d’onde de l’Ultra-violet ou proches de celles-ci. Cela limite la pénétration 
des rayons dans les biofilms et ainsi seuls des échantillons peu épais, de moins de quelques 





lasers dans ces longueurs d’onde peut entraîner des phénomènes de phototoxicité pour les 
biofilms observés. Une autre méthode, développée dans les années 90 (Denk et al., 1990), 
repose sur l’arrivée simultanée de deux photons sur la sonde fluorescente. Ces deux photons 
étant en général dans des longueurs d’onde de l’ordre de l’infrarouge, ils apportent donc moins 
d’énergie. L’énergie apportée par un seul de ces photons ne permet pas le passage du 
fluorochrome à l’état excité mais celle apportée par deux photons le permet. Ainsi, avec deux 
faisceaux de ce type de photon, il devient possible de limiter l’excitation à un faible volume, 
seul endroit où ces deux faisceaux se croisent et apporte l’énergie nécessaire à l’excitation. Par 
conséquent, de très faibles volumes sont excités, ~0,1µm3 (Svoboda and Yasuda, 2006), et cela 
permet de limiter la fluorescence parasite hors du volume étudié et donc de préserver les 
propriétés fluorescentes des sondes fluorescentes non excitées (limite le phénomène de 
bleaching du signal). L’utilisation de photons de longueurs d’onde plus élevées limite la 
phototoxicité et pénètre mieux les biofilms permettant d’observer des échantillons plus épais 
jusqu’à environ 70 µm (Lim and Cho, 2013). Quelle que soit la technique utilisée, l’utilisation 
de sondes fluorescentes spécifiques de composants donnés du biofilm permet de localiser ces 
composants. Si la sonde utilisée n’est pas toxique pour le biofilm, l’analyse du biofilm vivant 
en temps réel est possible. La grande variété de sondes pouvant être utilisées ou développées 
rend ces techniques très utilisées pour étudier les biofilms (Bridier et al., 2010; Hu et al., 2005). 
Il existe des sondes spécifiques des EPS, comme les lectines, qui peuvent se lier aux 
polysaccharides selon une spécificité dépendant de la lectine utilisée, ou le calcofluor blanc 
spécifique des glucanes β 1-3 et β 1-4. D’autres sondes marquent les cellules, comme le Syto 
9, spécifiques de leurs acides nucléiques, pour toutes les cellules ou l’iodure de propidium pour 
les cellules mortes. Il existe une grande variété de sondes aux propriétés et applications 
spécifiques utilisées pour mettre en évidence spécifiquement différentes propriétés d’un biofilm 
via les différents constituants des EPS (marqueurs spécifiques des lipides, polysaccharides, 
ADN extracellulaire ou protéines), la viabilité des cellules dans le biofilm ou une activité 
enzymatique ou métabolique particulière (Azeredo et al., 2017; Schlafer and Meyer, 2017). La 
technique FISH (Fluorescence In Situ Hybridation) permet de cibler une séquence d’ADN et 
donc de marquer l’emplacement des cellules possédant cette séquence dans leur ADN. 
Concrètement cela permet de localiser des familles ou des espèces spécifiques ou bien des 
cellules porteuses d’une activité fonctionnelle au sein du biofilm. Il est possible d’utiliser 
simultanément des sondes, distinguables par des propriétés de fluorescence distinctes 
(longueurs d’onde d’excitation et/ou d’émission), spécifiques de plusieurs séquences d’ADN. 





gène (Azeredo et al., 2017; Hernandez et al., 2002; Satoh et al., 2009; Soleimani et al., 2013b). 
Le Tableau I.7 présente différents marqueurs fluorescents utilisés pour étudier des biofilms 
formés à la surface de matériaux cimentaires. Les marqueurs WGA, calcofluor, Dextran et 
lectine ciblent des molécules très présentes dans les EPS (des polysaccharides) et permettent 
donc de visualiser en trois dimensions un biofilm et donc d’accéder aux propriétés liées à la 
structure 3D du biofilm : rugosité, épaisseur, biovolume. Toutefois, certains marqueurs 
permettant généralement de visualiser l’ensemble des cellules microbiennes dans le biofilm, 
comme Syto 9 et DAPI, permettent d’évaluer les dimensions d’un biofilm mais ne permettent 
pas de visualiser les EPS et donc d’étudier la structure d’un biofilm dans toute sa globalité. Ce 
type de marqueurs couplés avec des marqueurs spécifiques des cellules mortes permettent 
d’évaluer le ratio cellules vivantes/mortes dans le biofilm et de localiser ces dernières. Ce type 
d’approche est particulièrement intéressant lorsque l’on souhaite évaluer l’efficacité d’un 
traitement anti-biofilm. L’approche FISH est elle aussi utilisée pour mettre en évidence la 
présence de microorganismes ou de groupe de microorganismes spécifiques au sein du biofilm. 
Elle est notamment utilisée pour localiser et quantifier des microorganismes impliqués dans la 
biodétérioration de matériaux cimentaires (Soleimani et al., 2013b). Elle a également été 
utilisée pour évaluer l’évolution des populations dénitrifiantes et leur localisation au sein de 
biofilms formés sur des billes de ciments (diamètre 0,2 mm) exposés à des eaux usées 



















Cibles du marquage 










Rugosité, ratio surface/volume, 
distance de diffusion du biofilm 
(Aggarwal et 
al., 2018) 









Bio-volume et épaisseur du 
biofilm 
(Chau et al., 
2015) 
Coupons de PVC, 







Biovolume, épaisseur et rugosité 
du biofilm 
(Waller et al., 
2018) 
Disques de ciments 
verres ionomères 
Live/Dead Cellules vivantes et mortes 
Bio-volume, épaisseur, ratio 








Cellules vivantes et mortes 
EPS 
(polysaccharides) 
Epaisseur du biofilm et 
localisation des cellules vivantes 
et mortes 
(Ensing et al., 
2008) 
Disques de ciment 
verre ionomère et 
de résine 
Live/Dead Cellules vivantes et mortes 
Structure du biofilm et 




Cubes de béton Live/Dead Cellules vivantes et mortes 
Localisation des cellules mortes 
et vivantes 
(Kong et al., 
2017) 
Cubes de mortier 
Live/Dead et 
calcofluor 
Cellules vivantes et mortes 
EPS 
(polysaccharides) 
Localisation des cellules mortes 








Cellules vivantes et mortes 
EPS 
(polysaccharides) 
Espèce bactérienne E.coli 
Localisation des cellules mortes 
et vivantes, recouvrement des 
EPS, épaisseur et structure du 
biofilm et Localisation d’E. coli 
dans le biofilm 
(Soleimani et 
al., 2013b) 





Localisation des Eubacteria, des 
bactéries sulfato-reductrices, 
Thiotrix sp et Sphaerotilus 
natans 
(Satoh et al., 
2009) 
Echantillonnage sur 
du béton colonisé 
d’un réseau d’égout 




Especes A. thiooxidans, A. 
ferrooxidans et 
L.ferrooxidans 
Localisation de Acidiphilium, A. 
thiooxidans de A.ferrooxidans 
(Hernandez 







Cellules vivantes et mortes 
Noyau cellulaire et protéine 
actine-F 
Morphologie, viabilité et 
énumération des cellules 
(Wu et al., 
2012) 
WGA : Lectine de germe de blé; Syto9: SYTO ® Green-Fluorescent Nucleic Acid Stains; Live/Dead : LIVE/DEAD™  BacLight™ 
Bacterial Viabil i ty Kit ; conA lectin : concanavalin A tetramethylrhodamine conjugate, FISH : Fluorescence in situ hybridization; DAPI : 
4',6-diamidino-2-phénylindole; EPS Extracellular Polymeric Substances; PVC Polyvinyl Chloride 
 
4. Microélectrodes pour la détection d’espèces chimiques et la caractérisation de gradients 
chimiques au sein des biofilms 
Les microélectrodes, dont les progrès technologiques en termes de sensibilité et de résolution 
ne cessent de croître, permettent de détecter et de quantifier spécifiquement des composés 
chimiques uniques (H+, O2, Na
+, K+, HH4
+…) dans les biofilms (Wimpenny et al., 2000). Quand 





positionnements, elles permettent de cartographier avec une haute résolution spatiale et 
temporelle, avec un minimum de perturbations les gradients de concentrations et ainsi d’étudier 
les mécanismes de production et de transport des molécules au sein d’un biofilm. 
Le diamètre de la pointe d'une microélectrode doit généralement être inférieur à 5-15 µm pour 
s’assurer d’avoir : (i) une résolution spatiale assez fine, (ii) un impact limité sur la 
consommation des molécules recherchées ; la modification de la concentration locale doit être 
négligeable pour ne pas perturber le transport des molécules, et (iii) un désordre mécanique 
minimale du biofilm. Les diagnostics en z (axe perpendiculaire à la surface du matériau), c’est 
dire dans la profondeur du biofilm, sont ceux les moins destructifs pour les biofilms et donc 
ceux qui sont plus particulièrement investigués. 
Ce sont des électrodes sensibles, idéalement spécifiques à la concentration d’un composé 
chimique unique (O2, H2S, H
+, NH4
+, …). Elles sont classées parmi les méthodes intrusives 
puisque l’insertion de la microélectrode dans le biofilm peut endommager ce dernier. Cela reste 
néanmoins la méthode privilégiée pour pouvoir quantifier à des micro-échelles des 
concentrations chimiques locales à l’intérieur des biofilms et même pour ceux se développant 
sur des matériaux cimentaires. A titre d’exemple, en considérant que la production d’acide 
sulfurique par les bactéries sulfo-oxydantes est néfaste pour les matériaux cimentaires des 
conduites des réseaux d’assainissement, et que cette production s’accompagne de la 
consommation d’oxygène, le suivi de la consommation locale d’oxygène par l’intermédiaire 
d’une microélectrode spécifique permet alors d’évaluer indirectement la production d’acides au 
sein de biofilms sulfo-oxydants. Pour ce type de biofilms développés sur des pâtes ou des 
mortiers à base de ciment CEM I, des mesures locales d’oxygène (Cheng et al., 2016; Kong et 
al., 2017; Satoh et al., 2009) de pH (Kong et al., 2017; Satoh et al., 2009), de potentiel redox et 
de concentration en H2S (Satoh et al., 2009) permettent d’étudier les mécanismes de 
biodétérioration des matériaux cimentaires suite à la production d’acide sulfurique par ces 
biofilms. Cheng et al. (2016) ont réalisé des mesures du taux de consommation d’oxygène à 
différents endroits du biofilm choisis de manière aléatoire. Kong et al. (2017) et Satoh et al. 
(2009) ont réalisé des mesures dans la profondeur du biofilm avec respectivement un pas de 20 
µm sur une épaisseur de 820 µm et un pas de 100 µm sur une épaisseur de 3,5 mm. 
La concentration en O2 est aussi un facteur clé lors du traitement des eaux usées puisque la 
matière organique biodégradable y est oxydée en CO2 par des bactéries aérobies. Hibiya et al. 
(2004) ont étudié la pénétration de l’O2 dans des biofilms, d’une épaisseur allant de quelques 





base de cendres volantes placées dans des eaux usées artificielles. Ils ont suivi l’évolution de la 
concentration en O2 dans la profondeur du biofilm avec des pas de mesure de 10 µm et ont 
évalué l’évolution de la concentration en oxygène en fonction de l’épaisseur et de la densité du 
biofilm. Karačić et al. (2018) ont échantillonné des biofilms formés sur les parois en béton de 
trois sites d’un tunnel sous-marin. Sur deux sites, le béton est constitué de ciment CEM I alors 
que sur le troisième site il s’agissait d’un béton à base de ciment CEM II contenant des cendres 
volantes. La concentration en oxygène et le pH ont été déterminés à l’aide de microélectrodes 
sur toute l’épaisseur du biofilm avec des pas de 500 µm. L’objectif était de lier les conditions 
environnementales au sein du biofilm avec les populations microbiennes présentes dans le 
biofilm, afin de mieux comprendre le phénomène de biodétérioration observé dans le tunnel. 
5. Techniques spectroscopiques 
La spectroscopie est un domaine d’étude correspondant à l’étude des interactions de divers 
types de rayonnements avec la matière. Les techniques spectroscopiques sont capables de 
mettre en évidence les caractéristiques chimiques et métaboliques du biofilm, ainsi que l'activité 
du biofilm et les modifications chimiques apportées à la surface du matériau. Elles sont d'une 
importance exceptionnelle pour la caractérisation in situ et non invasive du biofilm, en 
particulier lorsqu'elles sont associées à des outils chimiométriques pour l'étalonnage des 
spectres et la reconnaissance des structures. Ainsi, il faut distinguer les techniques de 
spectroscopie permettant d’observer directement un biofilm natif de celles nécessitant un 
prélèvement de ce dernier. Les spectres étudiés correspondent à la radiation électromagnétique 
émise ou absorbée par un échantillon (Ball, 2001). Cette définition étant très large, il existe une 
vaste gamme de techniques de spectroscopie utilisant divers types de radiations. A titre 
d’exemple, parmi les approches non destructrices, la spectroscopie infrarouge et plus 
particulièrement la spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier (FTIR) est couramment 
utilisée pour étudier les biofilms. Cette technique permet d’évaluer la composition chimique 
des EPS, elle permet d’accéder aux groupes fonctionnels chimiques de ces derniers. Comme 
l’eau absorbe dans l’infrarouge, cette technique est peu efficace pour observer des échantillons 
hydratés (Karunakaran et al., 2011; Wolf et al., 2002). Cependant une méthode couplant la 
technique FTIR avec la technique de réflectance totale atténuée (ATR) permet tout de même 
d’étudier la surface d’un échantillon hydraté par FTIR (Schmitt and Flemming, 1998; Wolf et 
al., 2002). La spectroscopie Raman est utilisée pour les mêmes applications mais elle peut être 
utilisée sur des échantillons hydratés (Karunakaran et al., 2011). La possibilité de pouvoir 





spectroscopie de résonance magnétique nucléaire (RMN) est également couramment utilisée 
pour étudier la production de métabolites (glycogène, glucole, alginate, glycérol…) et leur 
diffusion au sein d’un biofilm. Cette technique permet également l’observation de biofilms 
hydratés (Wolf et al., 2002). Enfin, il faut également évoquer que des approches 
spectroscopiques comme la spectroscopie de masse ou la technique MALDI-TOF (Matrix 
Assisted Laser Desorption Ionization - Time of Flight) peuvent être utilisées pour caractériser 
des cellules microbiennes (Azeredo et al., 2017). Ces techniques seules ne permettent pas 
d’étudier un biofilm à l’échelle microscopique, pour cela elles sont souvent couplées avec un 
microscope optique. Pour ce qui est des approches destructives, la spectroscopie est le plus 
souvent utilisée pour évaluer la composition d’un échantillon de biofilm. En microbiologie, la 
spectroscopie d’absorption est couramment utilisée pour mesurer une concentration cellulaire 
ou chimique ou une activité enzymatique. Les techniques de séparation, comme la 
chromatographie liquide haute performance (HPLC), peuvent utiliser des spectromètres de 
masse ou des spectromètres UV/IR en guise de détecteurs pour doser des métabolites 
microbiens. Toutes ces techniques présentent néanmoins quelques limites. L’exploitation des 
spectres est le plus souvent réalisée par une approche empirique, où les spectres étudiés sont 
comparés à ceux obtenus pour des échantillons de compositions connues ou à ceux de bases de 
données. Toutefois, la présence d’eau en FTIR biaise les résultats et en RMN la topologie de 
surface est susceptible d’influencer les résultats (Wolf et al., 2002).  
Pour ce qui est des matériaux cimentaires, Fink et al. (2011) utilisent l’HPLC avec un 
spectromètre de masse pour déterminer si la concentration en antibiotiques relarguée par des 
ciments osseux chargés en antibiotiques est supérieure à la concentration minimale inhibitrice 
associée à un biofilm infectieux. Görs et al. (2007) utilise l’HPLC pour quantifier la formation 
de biofilm fongique sur des surfaces artificielles urbaines en béton. Ils dosent un constituant de 
la membrane des cellules fongiques : l’ergostérol dont la quantité est proportionnelle à la 
quantité de biofilm développé indépendamment de la surface analysée. La spectrométrie de 
masse, et en particulier l’utilisation d’un spectromètre MALDI TOF, est une approche très 
intéressante pour identifier des espèces ou souches bactériennes spécifiques puisqu’elle permet 
un gain de temps considérable par rapport à d’autres approches culturales ou moléculaires 
(culture sur milieu spécifique, séquençage …). Tuohy et al. (2018) l’ont utilisé pour caractériser 
la diversité microbienne à partir d’échantillons de biofilms récupérés sur du métal, du bois, des 
feuilles ou du béton immergés dans une rivière ou un lac. Pour cela, le spectre obtenu avec 





de référence peut être directement récupéré dans une base de données de spectres obtenus avec 
le même protocole. Les similitudes au niveau des pics ou des profils de spectre définis comme 
des « biomarqueurs » spécifiques à la souche recherchée sont ce qui permet de détecter la 
présence de cette souche. Ces « biomarqueurs » peuvent être définis par une analyse visuelle 
ou informatique d’un spectre obtenu avec un échantillon de la souche recherchée. Cette 
technique, souffrant de problèmes de reproductibilité liés à la variabilité introduite par les 
différents appareillages et protocoles, gagnerait à être d’avantage démocratisée pour permettre 
la mise en place de protocoles standardisés d’analyse (Sauget et al., 2017). La spectroscopie 
FITR est également utilisée pour évaluer l’implication des EPS dans la précipitation de 
carbonates de calcium, étape clé de la biodétérioration des matériaux cimentaires (Dade-





















Tableau II.8 Synthèse des techniques permettant l'observation de la structure et de la composition d'un biofilm utilisées pour 
l'étude de matériaux cimentaires 
Techniques d’analyse Résolution Avantages Limites Applications 




N’altère pas le 
biofilm 
Propriétés diffusives du 
biofilm gênent la mesure 
Ne détecte pas les 
microorganismes 
Ne révèle pas les cavités 
internes du biofilm 
Analyse de la structure 3D d’un 














Ne permet pas de 
visualiser l’intérieur du 
biofilm 
Structure, topographie du 
biofilm en dessous de l’échelle 
microscopique 
Utilisé le plus souvent en appui 
qualitatif à d’autres méthodes 
d’observations 
Analyse de la composition 













Résolution plus faible 
que le MEB 
Le faisceau d’électrons 
peut altérer l’échantillon 
Entrainant la mort des 
microorganismes 
Appareil plus coûteux et 











Résolution et qualité 
d’image plus faible 
qu’un MEB 
Le faisceau d’électron 
peut altérer l’échantillon 
Echantillon non fixé, 
entraîne des problèmes 











Le biofilm peut gêner 
l’observation (propriétés 
diffusives limitantes, 
interactions non désirées 
avec la sonde 
(autofluorescence 
parasite) 
Sondes parfois toxiques 
pour le biofilm ou le 
manipulateur 
Il n’existe pas de sondes 
pour tous les composants 
du biofilm 
Les sondes peuvent être 
coûteuses 
Pénètre difficilement au-
delà de 20 µm 
d’épaisseur 
 
Structure, topographie, taux de 
recouvrement du biofilm 
Localisation des cellules 
mortes/vivantes 
Localisation de certains 













Résolution trop faible 
pour des biofilms fins 
Electrodes parfois 
complexes à fabriquer 
Composés pouvant être 
dosés limités 
 
Etablissement des gradients de 
productions/consommations 
microbiennes au sein du biofilm 
Suivi de la diffusion d’un 














Le biofilm peut altérer le 
signal 
Exploitation des spectres 
lente et nécessitant des 
expérimentations 
complémentaires 
Chaque technique a un 
champ restreint 
d’applications 
Caractérisation des EPS et de 
leurs propriétés chimiques 
Identification de populations 
microbiennes spécifiques 
Dosage de métabolites 
OCT : Tomographie en cohérence optique 
MEB : Microscopie électronique à balayage 






Il existe différentes techniques aux applications et résolutions variées, déjà appliquées pour 
l’obtention d’informations sur la structure et la composition chimique des biofilms (Tableau 
II.8). Plusieurs d’entre elles permettent d’accéder à la structure tridimensionnelle du biofilm, à 
savoir l’OCT, la CLSM et le MEB. En termes de résolution, le MEB est de loin la meilleure 
technique et l’OCT la moins bonne. Cependant, l’OCT peut être réalisée in situ sans altérer 
l’échantillon. En termes d’applications, c’est la technique de CLSM qui offre le plus de diversité 
car elle repose sur l’utilisation de sondes fluorescentes qui peuvent marquer spécifiquement 
divers composants du biofilm (EPS, cellules mortes/vivantes, espèces microbiennes…). Les 
techniques utilisées pour identifier et évaluer les propriétés physico-chimiques au sein du 
biofilm sont : la CLSM, les microélectrodes et la spectroscopie. En termes de résolution, les 
microélectrodes sont les moins résolues et sont limitées à l’étude de biofilms ayant une 
épaisseur dépassant plusieurs dizaines de µm. La spectroscopie et la CLSM sont limitées par la 
diffusion des radiations au sein du biofilm et ne permettent pas l’observation de biofilms épais. 
Elles permettent néanmoins de connaître la concentration de métabolites clés, comme l’O2, 
l’H2S le NH4
+… La CLSM et la spectroscopie ciblent directement des composants (EPS et 
microorganismes) du biofilm et permettent de les identifier et de les évaluer en termes de 
concentration, de propriétés chimiques, de position, de viabilité cellulaire ou d’identité du 
microorganisme. Toutefois, les sondes fluorescentes sont susceptibles d’altérer le biofilm et les 
composants de ce dernier peuvent biaiser un spectre obtenu.  
 
I.2.3. Etude des populations microbiennes 
1. Techniques microbiologiques classiques 
Il existe des méthodes dites « classiques » de microbiologie qui permettent de quantifier en 
nombre/unités/individus totaux les microorganismes. Certaines de ces techniques ont été 
appliquées à l’étude des biofilms, notamment ceux se développant sur des matériaux 
cimentaires. Par exemple, ces auteurs, Lors et al. (2018) utilisent une approche culturale de 
dénombrement des microorganismes basée sur la méthode du nombre le plus probable (NPP). 
Cette méthode est basée sur une approche statistique de croissance microbienne dans un milieu 
liquide spécifique des souches ou espèces bactérienne à dénombrer. Ce dénombrement est 
généralement réalisé en plaques de microtitration de 96 puits pour permettre de réaliser le 
dénombrement en réplica sur plusieurs dilutions. Un puits contenant du milieu liquide est 





est observée (augmentation de la turbidité, changement de couleur d’un indicateur coloré…), 
le nombre de tubes positifs obtenus pour une dilution donnée permet de calculer un nombre 
probable de microorganismes dans l’échantillon donné (de Man, 1977). Plus le nombre de puits 
associés à chaque dilution est important plus le nombre obtenu sera précis. Différentes 
populations microbiennes peuvent être dénombrées en fonction de la sélectivité du milieu utilisé 
: le milieu NB (Nutrient Broth) permet de connaître le nombre d’individus de la population 
bactérienne totale alors qu’un milieu spécifique ne comptabilise qu’une population bactérienne 
donnée, comme les populations sulfo-oxydantes neutrophiles et acidophiles par exemple. Dans 
ce cas le milieu est plus sélectif et limite au dénombrement de cette population spécifique (Lors 
et al., 2004 ; Lors et al., 2018). Waller et al. (2018) ont comparé plusieurs approches 
quantitatives pour l’étude de biofilms des réseaux de distributions d’eau. Ils ont comparé 3 
techniques de dénombrement sur des coupons de PVC, de fontes et de ciment : une approche 
par CLSM évoquée précédemment et 2 approches de microbiologie « classique », comptages 
sur boîtes de Pétri et cytométrie en flux. Ils ont travaillé avec une fraction décrochée par 
sonication des biofilms formés à la surface des coupons. Le comptage sur boîtes de Pétri repose 
sur la formation de colonies (Unités Formant Colonies : UFC) à la surface d’une boîte de Pétri 
contenant du milieu gélosé plus ou moins sélectif (selon le ou les microorganismes à 
dénombrer) et préalablement inoculé avec l’échantillon à analyser. Les colonies obtenues sont 
comptées à l’aide d’un compteur de colonies, chaque colonie pouvant être issue d’un seul ou 
d’un groupe de microorganismes, on compte donc un nombre d’UFC proportionnel au nombre 
de microorganismes présent dans l’échantillon et exprimé par mL ou g d’échantillon. Ainsi, il 
est possible de quantifier le type de microorganisme associé au milieu sélectif utilisé (Fricker, 
2003). Waller et al. (2018) utilisent le milieu R2A (Reasoner's 2A Agar) non sélectif pour 
évaluer la population microbienne totale décrochée du biofilm par sonication. Vishwakarma et 
al. (2012) ont également  étudié les biofilms formés lors de l’exposition de coupons de différents 
mortiers ( à base de ciment Portland (OPC) avec ou sans cendres volantes et/ou 
superplastifiant). Ils ont échantillonné les biofilms avec un pinceau stérile, puis ont réalisé un 
comptage en boîtes de Pétri en utilisant trois milieux différents : un milieu non sélectif pour 
évaluer le nombre de bactéries totales et deux milieux sélectifs spécifiques des bactéries sulfato-
réductrices et sulfo-oxydantes. Farkas et al. (2013) ont dénombré les bactéries dénitrifiantes, 
les bactéries sulfato-réductrices et sulfo-oxydantes, les bactéries ferro-réductrices, les bactéries 
mangano-oxydantes et les bactéries ammonifiantes à partir d’échantillons de biofilms prélevés 
sur des surfaces de bétons, d’aciers ou de sables issus d’une station d’épuration en utilisant la 





La cytométrie en flux est basée sur le comptage de cellules, dans un liquide, détectées par un 
faisceau laser. Le flux de liquide est calibré afin qu’une seule cellule passe au travers du faisceau 
laser. Cela permet d’évaluer, le nombre de cellules, leurs morphologies et certaines propriétés 
de leur membrane (granulométrie, contenu en pigments) (Shapiro, 1983). Les cellules peuvent 
avoir été marquées avec une sonde fluorescente qui sera alors excitée par le laser, permettant 
d’identifier des cellules spécifiques selon le marqueur utilisé. Il existe des marqueurs permettant 
d’évaluer d’autres caractéristiques cellulaires (ADN, ARN, activité enzymatique, antigènes 
membranaires…). Il est également possible d’utiliser simultanément plusieurs marqueurs en 
utilisant des lasers différents dont les longueurs d’onde permettent d’exciter les marqueurs 
utilisés. Ce type d’outil peut également être utilisé pour séparer les cellules d’une suspension 
microbienne selon les caractéristiques détectées.  Dans les travaux de Waller et al. (2018), les 
cellules sont marquées au préalable avec du Syto 9 et fixées avec du glutaraldéhyde. C’est la 
fluorescence du syto 9 excité par un faisceau laser qui permet de discriminer les cellules 
microbiennes des autres particules et ainsi de les compter spécifiquement. Toujours pour étudier 
des matériaux cimentaires, Carlsson et al. (2015) utilisent un cytomètre avec des marqueurs 
spécifiques d’antigènes correspondant à des cellules du système immunitaire. Ils souhaitent 
évaluer la biocompatibilité de deux ciments osseux (PMMA), in vitro dans une culture de 
cellules humaines, et in vivo sur des rats.  Cheng et al. (2016) quantifient le nombre de cellules 
obtenues après un décrochage par agitation d’échantillons de biofilm de bactéries sulfo-
oxydantes (Acidithiobacillus thiooxidans, Halothiobacillus neapolitanus, Thiobacillus 
thioparus, Thiomonas intermedia et Starkeya novella) formés sur des coupons de ciment 
Portland CEM I en utilisant un compteur Coulter. Cette approche, basée sur une mesure de 
conductivité, repose sur le passage de l’échantillon à analyser dans un flux d’électrolyte entre 
deux électrodes. Chaque particule (ou cellule) moins conductrice que l’électrolyte passant entre 
les électrodes influence l’impédance mesurée entre les électrodes en fonction de sa taille. Il 
devient donc possible d’évaluer le nombre de particules passant entre les électrodes et la 
distribution moyenne de leurs tailles par rapport à l’ensemble de la population de particules. 
Cette méthode permet donc de discriminer les bactéries d’autres types de microorganismes dont 
les tailles sont différentes (champignons, levures) tout en les énumérant. Enfin, le microscope 
optique à transmission est un outil extrêmement répandu dans les laboratoires. Pour réaliser un 
comptage cellulaire, il faut disposer d’une cellule de comptage (ou hématimètre) comprenant 
une lame graduée dont le quadrillage est de dimensions connues permettant le calcul du volume 
des différentes cases du quadrillage et d’une lamelle dont l’espacement entre la lame et la 





au niveau de la lame et recouvert de la lamelle est observé sous un microscope en transmission. 
Le comptage du nombre de cellules dans chaque case du quadrillage permet d’estimer une 
concentration cellulaire. Cette approche peut être utilisée pour déterminer la quantité de cellules 
dans des suspensions cellulaires réalisées à partir d’échantillons de biofilm. Elle est par exemple 
utilisée par Pécastaings et al. (2016), pour des échantillons de biofilm prélevés au niveau de 
conduites d’une centrale hydroélectrique en acier ou en béton. Leur objectif est d’étudier le 
biofilm, afin de mettre en place des stratégies pour limiter sa formation. Ils ont évalué le nombre 
de cellules et leur viabilité par un comptage dans une cellule de Malassez après marquage des 
cellules microbiennes au bleu trypan. Borderie et al. (2012) ont travaillé avec des échantillons 
de biofilm d’algues formés sur des blocs de calcaire, afin d’évaluer l’efficacité d’un traitement 
anti-biofilm par UV-C pour éviter la biocolonisation des monuments historiques, des façades 
et des sous-sols. A nouveau, la taille de la population microbienne et sa viabilité ont été évaluées 
en utilisant un comptage cellulaire dans une cellule de Malassez après marquage des cellules 
microbiennes au bleu trypan. 
Il existe donc plusieurs techniques relevant du domaine de la microbiologie permettant de 
dénombrer la concentration cellulaire au sein de biofilms. Ces techniques peuvent être divisées 
en deux catégories : la première catégorie nécessitant une mise en culture préalable de 
l’échantillon prélevé et la seconde qui analysent directement l’échantillon. La première 
catégorie présente l’avantage de pouvoir dénombrer des populations microbiennes spécifiques 
en utilisant un milieu adapté à ces dernières. Cependant, cette catégorie reste limitée aux 
milieux sélectifs existants (Bonnet et al., 2020) et montre assez vite ses limites puisque tous les 
microorganismes se sont pas cultivables sur milieu gélosé. De plus, cette approche nécessite un 
temps d’incubation plus ou moins long en fonction de la richesse nutritive du milieu et la 
cinétique de croissance des microorganismes. Pour rappel, dans la partie I.1.1. , nous avions 
rapporté des temps de doublement de l’ordre de la semaine pour les archées méthanogènes. 
Cette approche reste pourtant encore largement utilisée car elle présente l’avantage de 
nécessiter très peu de matériel et est relativement simple à mettre en place. On retrouve 
d’ailleurs les mêmes avantages pour les autres techniques de comptage qui ne nécessitent 
qu’une cellule de comptage et un microscope. Un comptage au microscope permet d’obtenir un 
résultat en quelques minutes et permet de distinguer des groupes de microorganismes si ces 
derniers ont des caractéristiques morphologiques spécifiques facilement identifiables (forme, 
dimensions, motilité…) ou selon l’utilisation de marqueurs colorés spécifiques de certains 





l’expérimentateur ; ce qui rend cette technique peu reproductible. Le compteur Coulter présente 
également des limites puisqu’il nécessite qu’aucune particule n’ait la même taille que le type 
de cellules à comptabiliser ; ce qui est très peu probable sur des milieux complexes multi-
espèces où l’on peut également rencontrer des particules qui ne sont pas des cellules. Enfin, la 
cytométrie en flux mesure directement l’échantillon à analyser. L’intérêt de cette méthode 
réside dans sa capacité à traiter rapidement (5000 cellules.s-1) une population microbienne. 
L’utilisation de marqueurs fluorescents analogues à ceux utilisés en microscopie à fluorescence 
permet d’obtenir des informations sur ces cellules et même de les trier selon ces informations. 
Cette technique peut même être couplée avec une approche FISH pour dénombrer relativement 
des espèces parmi l’ensemble de la population cellulaire (Basiji et al., 2007). La principale 
limite de cette approche est qu’elle nécessite un investissement nettement plus conséquent que 
les autres approches puisqu’elle nécessite un système de circulation avec une chambre à flux, 
des détecteurs, un ou plusieurs lasers adaptés aux marqueurs fluorescents utilisés et du matériel 
informatique capable de traiter la grande quantité d’informations générée.  
Ces limites font que de nos jours, lorsqu’il s’agit d’avoir accès à la diversité microbienne, ce 
sont des approches de biologie moléculaire, s’appuyant majoritairement sur l’information 
génétique portée par l’ADN des microorganismes, qui sont utilisées. 
2. Techniques de biologie moléculaire 
La biologie moléculaire est la branche de la biologie qui s’intéresse à l’implication des 
molécules du vivant dans l’activité d’un être vivant. Cette activité est une conséquence de 
l’exploitation de son information génétique contenue dans son ADN. Une région de l’ADN, un 
gène, est transcrite en une molécule d’ARN qui est ensuite traduite en une protéine ayant une 
fonction comme la synthèse de nouvelles biomolécules. La biologie moléculaire s’intéresse à 
toutes ces molécules et peut être divisée en quatre catégories (Figure I.14). 
 
Figure I.14. 4 catégories d’approche utilisées en biologie moléculaire avec les molécules du vivant qu’elles étudient 
La première, la génomique environnementale, étudie la molécule d’ADN. Grâce à des banques 





fonctions connues, l’étude de l’ADN d’un échantillon permet d’évaluer la diversité des 
populations d’une communauté microbienne ainsi que des fonctions qu’elle serait susceptible 
de remplir. La technique qui a permis la démocratisation des approches de génomique 
environnementale et de transcriptomique (deuxième catégorie) est la PCR (Polymerase Chain 
Reaction) ou réaction de polymérisation en chaîne. C’est une technique d’amplification de 
l’ADN basée sur l’utilisation d’enzymes, les polymérases. Son objectif est d’amplifier in vitro 
de l'ADN en tirant partie du mode normal de synthèse de l'ADN in vivo. Elle permet de réaliser 
des milliards de copies de la séquence d’ADN située entre deux séquences spécifiques appelées 
amorces. Cela ouvre un vaste champ d’applications. Il existe des zones au niveau de l’ADN, 
qui possèdent simultanément des zones très conservées au sein du vivant et des zones très 
variables spécifiques d’une seule espèce, d’un microorganisme ou d’un domaine du vivant. 
Parmi ces zones, la zone codant pour l’ARN ribosomique 16S est une zone très conservée pour 
les archées et les bactéries et cette zone est donc utilisée par la grande majorité des applications 
de séquençages de ces microorganismes. En réalisant un séquençage à partir de l’ADNr 16S 
amplifié, il devient possible de déterminer les microorganismes associés à ces séquences et leur 
proportion relative dans l’échantillon en comparant les résultats obtenus à des bases de données 
existantes. Par exemple, le séquençage a été utilisé pour évaluer les communautés microbiennes 
entre des biofilms prélevés sur quatre réservoirs en béton le long de la rivière Yangtze (Cai et 
al., 2017). Ce type d’approche permet d’identifier uniquement des organismes du vivant dont 
les séquences sont connues et répertoriées. Cette approche reste qualitative, et la quantification 
se limite à la détermination de proportions relatives mais il existe aussi des applications 
quantitatives de la PCR qui permettent d’aller plus loin sur cet aspect. L’une d’elles se nomme 
qPCR pour PCR quantitative (Heid et al., 1996). Cette technique permet de déterminer le 
nombre de copies d’une portion de l’ADN de l’échantillon en suivant l’évolution de la 
concentration d’ADN amplifié durant la PCR quantitative (Kralik and Ricchi, 2017). Il est 
possible de choisir des amorces spécifiques pour quantifier au sein d’un échantillon biologique 
des séquences associées à un gène en particulier, un groupe de microorganismes, un genre ou 
une espèce (Ruggiero et al., 2015). Cette technique permet donc de détecter et de quantifier ces 
séquences associées à des organismes vivants plus rapidement et plus simplement qu’un 
séquençage. Il existe de nombreux travaux appliqués aux matériaux cimentaires ayant recours 
à ces techniques. Dans les travaux de Aggarwal et al. (2018) et Gomez-Smith et al. (2015) 
réalisés soit en laboratoire sur des biofilms formés à la surface de coupons de pâtes cimentaires 
mis en contact d’eau du robinet , soit in situ  sur des prélèvements faits à la surface de conduites 





combinaison la qPCR et le séquençage du gène codant pour l’ARNr 16S. La qPCR permet de 
quantifier la biomasse totale au sein de leurs échantillons et le séquençage du gène codant pour 
l’ARNr 16S renseigne sur les proportions relatives des différentes populations bactériennes 
présentes. 
La deuxième catégorie s’intéresse à la molécule générée par la transcription d’un gène générant 
une molécule d’ARN, et est donc appelée transcriptomique. Cette catégorie permet d’étudier 
l’expression génétique c’est-à-dire les conditions nécessaires et/ou suffisantes à l’activation de 
l’exploitation d’un gène par un être vivant. Elle permet donc de connaître l’activation ou 
l’inactivation des activités biologiques induites par divers facteurs environnementaux. La qPCR 
peut également être utilisée pour de la transcriptomique en réalisant une PCR ciblant l’ARN 
messager généré lors de l’expression du gène étudié ; on parle alors de RT PCR ou de RT qPCR. 
Cette technique permet de renseigner qualitativement (PCR) ou quantitativement (qPCR) une 
activité ou une fonction microbienne exprimée par l’activation de l’expression d’un gène en 
réponse à un facteur environnemental (Bustin et al., 2005; Freeman et al., 1999). Il est toutefois 
nécessaire de réaliser en amont de la qPCR une étape supplémentaire en utilisant une 
transcriptase inverse (reverse transcriptase). Cette enzyme est capable de synthétiser une 
séquence d’ADN complémentaire de la séquence d’ARN. Ces techniques de biologie 
moléculaire sont très largement utilisées pour l’étude des biofilms car elles permettent 
d’accéder à la communauté microbienne qui compose ce biofilm qualitativement et 
quantitativement et permettent même d’étudier le métabolisme du biofilm via l’expression des 
gènes (Flapper et al., 2007). 
La troisième catégorie, la protéomique, a pour objet d’étudier les protéines synthétisées par la 
traduction de l’ARN. Elle se centre donc sur la fonction que ces dernières exercent et étudie 
donc plus particulièrement les enzymes impliquées dans l’activité biologique de l’objet étudié. 
Par exemple, Beale et al. (2016) ont utilisés une approche métabolomique utilisant l’analyse 
d’échantillons en chromatographie en phase gazeuse et en spectrométrie de masse. Cette 
approche repose sur l’obtention d’un spectre à partir d’un échantillon contenant le ou les 
microorganismes étudiés permettant de déterminer l’ensemble des métabolites présents dans 
l’échantillon lors du prélèvement. Ils réalisent ce type d’approche à partir de prélèvements d’eau 
dans différentes conduites en amiante-ciment, en PVC et en fonte recouverte d’un revêtement 
en mortier. Cette technique leur a permis d’établir un profil des métabolites produits ou 
consommés en relation avec le matériau sur lequel s’est développé le biofilm. Yang and Chen. 





de masse pour évaluer les métabolites (acide gras, acides aminés et différents glucides) produits 
par des biofilms échantillonnés sur des tuyaux en fonte recouvert d’un revêtement de mortier 
simulant en laboratoire un réseau de distribution d’eau. 
La dernière catégorie s’appelle la métabolomique et s’intéresse donc aux molécules impliquées 
dans le métabolisme de la communauté microbienne étudiée. Elle se base sur les produits finaux 
ou intermédiaires de l’activité biologique étudiée. Par exemple, Balato et al. (2019) ont utilisé 
l’appareil « MALDI-TOF » pour exploiter le profil protéique de leurs échantillons. Ils avaient 
pour objectif d’identifier trois souches de bactéries pathogènes, Staphylococcus aureus, 
Staphylococus epidermis et Pseudomonas aeruginosa, résistantes à un antibiotique 
(méthicilline) et responsables d’infections de prothèses osseuses à partir de ce profil. Ils utilisent 
les résultats pour évaluer la capacité de ciments osseux chargés en antibiotiques pour limiter la 
formation de biofilm par ces souches.  
Ces quatre catégories d’approches utilisées conjointement permettent donc de caractériser un 
microorganisme ou une communauté microbienne. Les techniques de biologie moléculaire sont 
maintenant des techniques matures largement utilisées dans de nombreux domaines d’études 
impliquant le vivant. Leur accessibilité et leur spécificité adaptable en font des approches de 
premier choix pour l’étude des populations microbiennes et de leurs activités. Elles ne sont pas 
non plus sans inconvénients. Les approches de génomiques nécessitent la réalisation d’étapes 
d’extraction d’ADN en amont. Ces extractions nécessitent, dans l’objectif de récupérer un 
maximum d’ADN, la destruction de l’échantillon. Les techniques de PCR, qPCR et de 
séquençage nécessitent des équipements coûteux, plus particulièrement pour le séquençage où 







La Figure I.15 présente une vue d’ensemble des techniques présentées précédemment ainsi que 
leur intérêt pour l’étude de biofilms se développant à la surface des matériaux cimentaires. 
L’étude des biofilms est un domaine vaste et les biofilms se développant sur des matériaux 
cimentaires n’en sont qu’une partie très minoritaire. Par conséquent, il est intéressant et 
instructif de se nourrir des approches déjà utilisées pour étudier des biofilms dans d’autres 
domaines et sur d’autres types de matériaux et pour dégager de nouvelles pistes d’investigation 
de leurs homologues formés sur des matériaux cimentaires. 
 
I.1.4. Techniques prometteuses non exploitées pour étudier les biofilms se formant 
sur les matériaux cimentaires 
1. Détermination du pH au sein d’un biofilm 
La production des métabolites microbiens est localisée (hétérogène) lorsqu’un amas de 
microorganismes ou bien un véritable biofilm s’établit sur la surface du matériau cimentaire. 
Les concentrations locales en métabolites réactifs, à l’interface entre la surface du matériau 
cimentaire et les microorganismes, sont alors beaucoup plus élevées que dans le cas d’une 
production homogène en solution (Bertron, 2014; Magniont et al., 2011; Vroom et al., 1999). 
Les concentrations locales ont même tendance à augmenter au fur et à mesure que le biofilm 
s’épaissit sur la surface. En effet, la formation du biofilm s’accompagne de la formation d’un 
réseau polymérique d’EPS, dans lequel les phénomènes de transport (diffusion essentiellement) 
Figure I.15 Synthèse des techniques permettant l'étude directe (vert) ou indirecte (blanc) de biofilms se développant à la 





sont largement ralentis (Stewart, 2003; Stewart and Franklin, 2008). Cette production massive 
de métabolites chimiquement réactifs au plus proche de la surface de la matrice cimentaire se 
traduit par une dégradation accélérée des matériaux cimentaires. Ainsi, la présence d’un biofilm 
sur un matériau cimentaire est susceptible, par son activité, d’accroître les conditions 
agressives, particulièrement le pH, directement au contact de la pâte cimentaire. Cela peut avoir 
pour conséquences, l’apparition de gradients de pH dans l’épaisseur du biofilm jusqu’à 
l’interface entre le biofilm et le matériau. Nous pouvons donc suspecter qu’il serait très 
intéressant pour mieux comprendre ses mécanismes d’interactions avec le matériau cimentaire 
d’évaluer précisément la diffusion et les gradients de pH au sein d’un biofilm. 
Actuellement, nous avons vu que la mesure du pH dans l’épaisseur du biofilm par l’utilisation 
de microélectrodes présente certaines limites. En effet, pour rappel, les mesures ne sont 
possibles qu’en z et pour des pas d’au moins 10 µm, rendant uniquement possible l’évaluation 
de gradients de pH au sein de biofilms épais mais non adapté pour des biofilms fins ou pour 
évaluer les gradients en x, y. Il existe des sondes fluorescentes, rapportées dans la littérature, 
qui permettent une mesure indirecte du pH, ces sondes en fonction de leurs formes protonées 
ou non émettent un spectre différent. Il existe deux types de méthodes exploitant la microscopie 
à fluorescence qui permettent de mesurer le pH dans un biofilm en utilisant ce type de sondes. 
L’utilisation de microscopes à fluorescence permet une observation directe avec le suivi dans 
le temps d’un échantillon de biofilm avec une résolution de l’ordre du µm dans toutes les 
directions. 
La première méthode est basée sur la mesure d’un ratio entre deux spectres d’émission 
correspondant aux spectres des deux formes de la sonde, protonée ou non. Ainsi, par la mesure 
du ratio des spectres, il devient possible de connaître le ratio de concentration du couple 
acide/base de la sonde utilisée. Ce ratio de concentration étant directement dépendant du pH, 
ce dernier peut être immédiatement calculé. Elle est par exemple utilisée par Schlafer and Dige, 
(2016) et Schlafer et al. (2015) pour déterminer le pH extracellulaire au sein de réseaux de 
biofilms dentaires. 
La deuxième méthode dont le nom est Fluorescence Lifetime Imaging (FLIM), est fondée sur 
l’acquisition de la durée de vie de la fluorescence. Elle repose sur la désexcitation de la sonde 
fluorescente utilisée. La molécule fluorescente est soumise à un bref rayonnement et la 
fluorescence générée par cette excitation est suivie en temps réel. La diminution de la 
fluorescence après excitation suit une loi exponentielle indépendante de la concentration initiale 





d’accéder aux paramètres environnementaux modifiant la désexcitation du fluorochrome, tels 
que le pH. En effet, Vroom et al. (1999) ont utilisé cette méthode pour estimer le pH interne 
d’un biofilm dentaire à l’aide des variations de la durée de vie de la fluorescence de la 
carboxyfluoresceine. Néanmoins, cette méthode est bien moins utilisée que celle reposant sur 
une mesure de ratio, dans la mesure où elle nécessite du matériel optique plus coûteux, des 
objectifs de meilleures résolutions et une caméra d’acquisition rapide, pour suivre la 
fluorescence sur des intervalles de temps très courts. Paradoxalement, elle peut nécessiter des 
temps d’acquisition plus longs que la première méthode de par la nécessité d’une quantité de 
signal fluorescent suffisante pour déterminer le temps de vie du signal fluorescent (Berezin and 
Achilefu, 2010). Ces méthodes permettent d’accéder à une cartographie du pH dans un biofilm 
avec la résolution d’un microscope confocal, soit de l’ordre du µm. De plus, comparativement 
à l’utilisation de microélectrodes, elles ne se limitent pas aux mesures en profondeur et 
permettent de réaliser une reconstitution 3D (x, y, z) de la répartition du pH au sein d’un biofilm 
sans impacter sa structure physique. Néanmoins, on retrouve les limites liées à l’utilisation de 
sondes fluorescentes dues à la diffusion de la sonde. Il faut également récupérer un signal 
lumineux suffisant pour pouvoir réaliser une acquisition ; ce qui limite les profondeurs 
observables. Certaines sondes diffusent à travers les membranes des cellules et ne font donc pas 
de différences entre le pH extracellulaire et le pH intracellulaire ; ce qui peut biaiser la mesure 
du pH extracellulaire, car les cellules microbiennes disposent d’un grand nombre de stratégies 
pour réguler leur pH cytoplasmique (i.e. pH interne) (Albina et al., 2019).  
Cette technique est adaptée aux biofilms colonisant des matériaux cimentaires dont l’épaisseur 
ne dépasse pas quelques centaines de micromètres. Elle est donc complémentaire de l’utilisation 
de microsondes plus adapté aux sondages du pH dans la profondeur des biofilms plus épais. Il 
s’agit également d’une technique qui n’est pas encore bien démocratisée et qui reste limitée par 
le nombre de sondes commerciales disponibles pour couvrir la large gamme de pH dans le 
domaine des matériaux cimentaires. La majorité des travaux utilisant cette technique portent 
aujourd’hui sur des mesures de pH intracellulaires pour une gamme du pH intracellulaire 
comprise entre 4 à 8 (Shamsipur et al., 2019). 
Une autre technique, nettement moins répandue est l’utilisation de la spectroscopie Raman 
également couplée à un microscope confocal pour mesurer le pH dans les mêmes résolutions et 
modalités que la technique à fluorescence. La spectroscopie Raman est basée sur l’étude de la 
modification de la fréquence d’un faisceau lumineux circulant dans l’échantillon. Il s’agit d’une 





molécules composant l’échantillon traversé par la lumière. Ainsi, si l’on s’intéresse aux parties 
d’un spectre spécifique à des liaisons moléculaires situées dans des groupes fonctionnels 
chimiques ayant des propriétés acido-basiques, il devient possible, à partir de ces propriétés, 
d’évaluer le pH environnant. Cette technique est par exemple déjà utilisée pour évaluer 
l’évolution du pH dans de la viande de porc et dans des échantillons de peau humaine (Bullock 
et al., 2019; Scheier and Schmidt, 2013). Dans les deux cas, c’est l’évolution de deux pics, à 
environ 968 et 1074 cm-1, associés à certains groupements phosphates, PO3
2- et PO2-, qui sont 
étudiés. A notre connaissance, il n’y a pas de travaux utilisant cette approche pour évaluer le 
pH au sein de biofilms. Il s’agit d’une technique qui pourrait être difficile à adapter à l’étude de 
biofilms complexes se développant sur des matériaux cimentaires, en raison de pics parasites 
potentiels liés à des biomolécules issues du biofilm ou à des composés relargués par le matériau. 
La calcite par exemple, produite lors de la carbonatation d’une pâte cimentaire, possède un pic 
autour de 1087 cm-1 susceptible de gêner la mesure du pic associé au groupe phosphate autour 
de 1074 cm-1 (Buzgar et al., 2009). Le développement d’une mesure du pH extracellulaire par 
spectroscopie Raman pourrait être potentiellement prometteur puisqu’il s’agit d’un équipement 
couramment utilisé pour l’observation non destructive de la structure externe et la 
caractérisation moléculaire de matériaux. 
2. Etude des propriétés de diffusion au sein du biofilm 
Comme l’explique Stewart. (2003), il est difficile de trouver un paramètre ou un phénomène 
observé dans les biofilms qui ne soit pas corrélé avec un phénomène de diffusion. D’après la 
loi de Fick, le temps nécessaire pour atteindre l’équilibre avec un phénomène de diffusion entre 
deux points augmente avec la racine carrée de la distance qui les sépare. Par conséquent, il 
faudrait, pour une cellule située au niveau de la couche la plus profonde d’un biofilm épais 
(formé de 10 couches cellulaires) environ 100 fois plus de temps pour atteindre l’équilibre avec 
le milieu externe du biofilm que pour une cellule seule. Il y a donc un lien entre diffusion et 
épaisseur du biofilm. De plus, les différentes communautés microbiennes composant le biofilm 
produisent ou consomment diverses molécules et influent sur les équilibres diffusifs au sein du 
biofilm aboutissant à la formation de gradients de concentration de ces molécules au sein du 
biofilm (Stewart and Franklin, 2008). Ces gradients sont influencés par les différentes 
populations microbiennes, leurs métabolismes et leurs positionnements au sein du biofilm. 
Enfin, il y a aussi un lien entre la structure 3D d’un biofilm et les phénomènes de diffusion. En 
effet, il est possible de trouver des structures favorisant les phénomènes diffusifs au sein de 





permettent d’évacuer les déchets et d’apporter les nutriments (Stewart, 2003). Par conséquent, 
en toute rigueur toute analyse du phénomène de diffusion dans un biofilm devrait être couplée 
à la détermination de la structure 3D du biofilm. Il apparait donc indispensable de s’intéresser 
à ce phénomène fondamental très impliqué dans les propriétés des biofilms. Il existe des 
techniques qui permettent d’évaluer ce phénomène comme la technique FRAP (fluorescence 
recovery after photobleaching en anglais) ou la redistribution de fluorescence après photo-
blanchiment. Avec cette technique de microscopie optique à fluorescence, la diffusion de 
molécules fluorescentes peut être évaluée. Pour cela, une zone d’intérêt est blanchie par un flash 
lumineux jusqu’à l’élimination complète de la fluorescence. Le retour du signal lumineux 
fluorescent dans cette zone ne peut être attribué qu’à la diffusion des molécules fluorescentes 
situées en périphérie de la zone blanchie (bleachée). Le retour de la fluorescence est donc 
fonction des propriétés de diffusion de la molécule dans l’environnement spécifique du biofilm 
blanchi et permet la mesure de la cinétique du retour de fluorescence et donc des propriétés de 
transport par diffusion. 
Une autre technique pour quantifier la diffusion de molécules dans le biofilm est basée sur la 
spectroscopie de corrélation en fluorescence utilisant un microscope bi-photon exploitant une 
fluorescence induite par l’excitation de la molécule fluorescente par l’arrivée simultanée de 
deux photons dans le micro-volume étudié (de l’ordre du µm3). En analysant les fluctuations de 
l’intensité de la fluorescence dans ce volume, il est possible de déterminer le nombre de 
particules présent dans ce volume en tenant compte des propriétés de diffusion de la molécule 
fluorescente utilisée. Cette approche nécessite moins de molécules fluorescentes que la 
technique FRAP. De plus, l’observation de la diffusion est directe et plus rapide. Ces deux 
techniques sont donc adaptées à l’évaluation des propriétés de diffusion des molécules dans les 
biofilms (Waharte et al., 2010). Boudjemaa et al. (2016) utilisent la technique FRAP pour 
évaluer la diffusion d’un antibiotique dans un biofilm pathogène ayant des propriétés résistantes 
à cet antibiotique. Lacroix-Gueu et al. (2005), quant à eux, utilisent la spectroscopie de 
corrélation de fluorescence pour étudier la diffusion de particules virales dans un biofilm de 
Stenotrophomonas maltophilia.  
3. Conclusion 
Le pH est un paramètre clé pour la biodétérioration des matériaux cimentaires utilisés dans le 
génie civil. Sa mesure au sein des biofilms formés sur les matériaux cimentaires par 
microscopie à fluorescence est tout à fait envisageable et un protocole exploitant cette technique 





microscopie basée sur la mesure de la durée de vie moyenne d’un signal fluorescent pour 
mesurer le gradient de pH extracellulaire dans l’épaisseur d’un biofilmPour la réalisation de 
cette mesure avec la spectroscopie Raman, davantage de points restent à éclaircir quant à la 
faisabilité de cette approche sur des matériaux cimentaires, notamment sur les pics générés par 
des composés relargués par le matériau cimentaire. Si cette approche est prometteuse, des essais 
dans le contexte spécifique des matériaux cimentaires sont nécessaires pour en évaluer la 
faisabilité. 
Dans un contexte plus général, les limites de diffusion au sein de biofilms constituent un 
paramètre clé pour comprendre les microenvironnements présents dans ces biofilms. C’est sans 
doute pour cela que les techniques de spectroscopie de corrélation de fluorescence et FRAP 
sont déjà exploitées pour évaluer les limites de diffusion sur des biofilms formés sur d’autres 
matériaux que des matériaux cimentaires. De plus la présence de matériaux cimentaires n’est 
probablement pas susceptible de biaiser ces analyses. Il est donc très probable qu’à l’avenir ces 

































Ce court chapitre rassemble certains protocoles expérimentaux réalisés durant la thèse. Ceux 
dont la présentation immédiatement en amont de la présentation des résultats a été jugée 
indispensable à la meilleure compréhension de la démarche ou des résultats présentés dans les 
chapitres ultérieurs sont présentés dans ces mêmes chapitres. Dans ce chapitre seuls les 
protocoles expérimentaux ne rentrant pas dans ces critères sont présentés. 
II.1. Fabrication des matériaux cimentaires  
Les pâtes de ciment Portland CEM I (Lafarge Port La Nouvelle 52.5R) ont été fabriquées avec 
un rapport eau/ciment de 0,30 selon la norme NF EN 196-1 (AFNOR, 2016b). Des moules 
cylindriques de 2,8 cm de diamètre et 6,5 cm de hauteur ont été utilisés. Une paille en plastique 
a été insérée à l'intérieur de la pâte de ciment au niveau de l'axe central du cylindre, afin de 
laisser un espace vide nécessaire pour suspendre la pâte dans le milieu réactionnel pendant les 
essais de biodétérioration. Les pâtes de ciment ont ensuite été curées pendant 28 jours dans une 
chambre de conservation à 20°C dans leurs moules fermés. Après durcissement, des palets de 
pâte de ciment d'une épaisseur d'environ 2,5 mm ont été obtenus en tronçonnant sous eau la 
pâte de ciment cylindrique avec une scie circulaire (Prezi, Mecatom 180). Les palets de pâte 
cimentaire ont ensuite été polis avec un disque en carbure de silicium (ESCIL, P800-22 µm) 
afin de garantir des conditions de surfaces toujours identiques. 
Des analyses ont également été effectuées sur des échantillons issus des travaux de Giroudon 
(2021). Il s’agissait de ciment CEM I (Lafarge Port La Nouvelle 52.5R), CEM III/B (Lafarge, 
La Malle 42,5 N), d’un ciment d’aluminate de calcium (CAC) Calcoat® RG (Kerneos) et d’un 
métakaolin alcali-activé (MKAA). Le protocole de fabrication et de cure de ces matériaux est 
détaillé dans les travaux de (Giroudon et al., 2021) : 
Pour les pâtes de ciments (CEM I, CEM III et CAC) un rapport eau/liant (E/L) de 0,3 a 
également été choisi. 














= 14.5. Ce métakaolin provient de la calcination d’un kaolin avec une proportion 
relativement élevée d’impuretés comprenant du quartz (45 %), de la mullite (2 %), de la calcite 
(1 %), de l’anatase (1 %) et de la kaolinite (1 %), ainsi qu’une teneur importante d’oxyde de fer 





Les pâtes de ciment, fabriquée selon la norme NF EN-196-1 (AFNOR, 2016b) ont été coulées 
dans des moules en PVC de 7,5 cm de hauteur et 2,5 cm de diamètre. Après coulage, les moules 
ont été recouverts d’un film plastique pour éviter le contact entre la pâte de ciment et l’air. Les 
échantillons de pâte de ciment ont été ensuite démoulés à 24h et conservés en sachet dans une 
chambre de conservation à 20°C pour la réalisation d’une cure dans des piluliers fermés. Les 
échantillons à base de ciment CAC ont été introduits dans une enceinte climatique à 35°C et 85 
% RH, afin de leur appliquer un traitement thermique. La température a été progressivement 
augmentée jusqu’à 70°C, après 3 heures, elle est maintenue à 70°C pendant 3 nouvelles heures 
puis les pâtes sont transférées en salles de conservation à 20°C. Les temps de cures ont été de 
28 jours pour les pâtes de CEM I et de CAC, de 90 jours pour les pâtes de CEM III et de 7 jours 
pour celles de MKAA.  
 
II.2. Reproduction en laboratoire des conditions environnementales 
rencontrées dans le milieu réactionnel d’un méthaniseur 
II.2.1. Inoculum et composition du milieu de méthanisation 
L'inoculum et le milieu de culture ont été choisis pour simuler les conditions d’un méthaniseur 
industriel, selon le protocole et les méthodes décrits par Voegel et al., (2016). Le milieu, un 
biodéchet synthétique, est composé de différentes fractions organiques qui ont été mixées 
pendant 5 minutes à 20°C (Tableau II.1). L'inoculum utilisé est une boue activée prélevée dans 
une station d'épuration municipale de Castanet-Tolosan (France). Le rapport volumique 
inoculum/biodéchet synthétique est de 2,5/1. 
Tableau II.1.  Composition du biodéchet synthétique 




Viande hachée 8,1 
Poudre de lait 0,7 





II.2.2. Dispositif expérimental  
Le protocole d'immersion de la pâte de ciment dans le biodéchet synthétique est conçu pour 
simuler les conditions de fonctionnement de la méthanisation ( Voegel et al., 2016). Chaque 
réacteur renferme deux tiges sur lesquelles sont suspendus quatre palets de pâtes de ciment, soit 
huit palets de pâte de ciment. Les palets de pâte de ciment ont ensuite été mis en contact de 525 
mL de biodéchet synthétique pendant 5 semaines à 37°C sous agitation magnétique à 165 rpm. 
(Figure II.1). Ainsi, le rapport entre la surface de la pâte de ciment et le volume de la phase 
liquide est de 220 cm2.L-1. Le ciel gazeux (biogaz) a été évacué en continu vers un sac de 
collecte. 
 
II.3. Cultures réalisées avec des souches microbiennes modèles pour évaluer 
la biodétérioration spécifique à la formation et l’activité d’un biofilm 
produisant un ou plusieurs agents agressifs. 
II.3.1. Montages expérimentaux 
Les cinétiques de croissance et de production bactériennes de chaque souche ont été 
déterminées dans des flacons scellés avec un septum de 150 mL (Figure II.2 A). Chaque essai 
a été fait en trois réplicas. Pour définir les conditions opératoires pour les essais de 
biodétérioration, des essais ont été réalisés avec des flacons Schott de 500 mL scellés par un 
septum (Figure II.2 B). Un palet de pâte cimentaire était suspendu à mi-hauteur dans le milieu 
réactionnel par le biais d’une tige en inox scellée dans le septum. Les deux réacteurs ont été 
stérilisés par autoclave avec le milieu de culture, 121°C à 1 bar pendant 20 minutes. Les palets 
de pâte cimentaire ont été stérilisés par tyndallisation, comprenant 3 expositions d’1 h à une 
chaleur sèche de 70°C espacés de 24 h (Magniont et al., 2011). Après autoclavage des réacteurs 








Figure II.1. Dispositif expérimental utilisé pour générer des échantillons de biofilms dans des conditions de méthanisation 





L’oxygène a été chassé par un bullage d’azote. Les essais ont été menés à 37°C sous agitation 
orbitale à 60 rpm. Des prélèvements ont été réalisés régulièrement en conditions stériles, via 
une aiguille et une seringue stérile et divisés en deux parties : environ 500 µL pour un comptage 
cellulaire et environ 1,5 mL filtrés à 0,2 µm et stockés à -20°C pour les analyses des agents 
agressifs produits. Pour les essais de biodétérioration, la moitié du milieu de culture a été 
remplacée par du milieu frais stérile à des fréquences régulières, des fréquences hebdomadaires 
ou bimensuelles ont été testées. 
 
 
II.3.2. Inoculum bactérien 
Les souches DSM N°219 et N°20272 respectivement Clostridium sticklandii et 
Propionibacterium acidipropionici ont été récupérées sous forme lyophilisées chez le 
fournisseur DSMZ. Elles ont été mises en culture selon le protocole recommandé par le 
fournisseur. Elles ont ensuite été stockées à -80°C dans du glycérol stérile à 25%. Des 
précultures dans des flacons stériles scellés de 50 mL ont été réalisés, dans les mêmes conditions 
opératoires que les montages expérimentaux, à partir de ces stocks.  
II.3.3. Milieux de culture 
C. sticlandii a été cultivée en anaérobiose stricte à 37°C dans un milieu défini par (Wagner and 
Andreesen, 1995) légèrement modifié : deux solutions distinctes, appauvrie en substrat et non 
appauvrie ont été utilisés séparément (Tableau II.2).  
 
Milieu de culture 
Pâte de ciment CEM I 
A B 





Tableau II.2. Composition des solutions appauvries et non appauvries utilisés pour la préparation des milieux appauvris ou 
non appauvris pour la culture de C. sticklandii 
Composés Solution non appauvrie Solution appauvrie 
L-threonine 20 mM 10 mM 
L-serine 20 mM 10 mM 
L-arginine 20 mM 10 mM 
L-lysine-HCl 20 mM 10 mM 
Lhistidine; 3 mM 1.5 mM 
L-tyrosine 0,1 mM 0,05 mM 
MgSO4,7H2O 0,8 mM 0,8 mM 
NH4Cl 9,3 mM 9,3 mM 
potassium phosphate 10 mM 10 mM 
 
A cela ont été ajoutées : Une solution d’oligo-éléments, 1 mL pour 1 L et une solution d'acides 
aminés, 20 mL pour 1 L. Le pH a ensuite été ajusté à 6,8 - 6,9 avec de l’acide chlorhydrique 
avant un autoclavage, 121°C à 1 bar pendant 20 minutes. Une solution de NaHCO3 (c = 10 
mM) et Na2S (c = 2,5 mM), préparée séparément puis stérilisé par filtration à 0,2 µm a été 
ajoutée au milieu autoclavé à raison de 50 mL pour 1L. Il en est de même pour la solution de 
vitamines, ajoutée à raison de 5 mL pour 1 L de milieu. La solution d'oligo-éléments utilisée a 
été celle de Hormann and Andreesen, (1989), modifiée par l'ajout de 0,1 mM de NaVO3 et 
Na2WO4. La solution mère d'acides aminés utilisée contenait 2,5 mM de L-valine, L-leucine, 
L-isoleucine et L-proline, L-cystéine, L-méthionine, L-phénylalanine, L-tryptophane, 
Lglutamate, L-glutamine, et L-asparagine. La solution de vitamines utilisée est celle de 
Genthner et al., (1981) modifiée par l'ajout (par litre) de 50 mg d'acide panthothénique, 10 mg 
de pyridoxamine-HC1, 25 mg d’acide nicotinique et 25 mg de nicotinamide. 
P.acidipropionici a été cultivée en anaérobiose, garantie par un bullage de N2 avant le début de 
la culture, à 37°C dans un milieu contenant : du KH2PO4, 0,25 g.L
-1, du (NH4)2HPO4 à 0,25 
g.L-1, du FeSO4·7H2O à 5 mg.L
-1, du MgSO4·7H2O à 10 mg.L-1, du MnSO4·H2O à 2,5 mg.L-1, 
du CaCl2·6H2O à 10 mg.L-1, du CoCl2·6H2O à10 mg.L-1, 5 g, de l’extrait de levure à 10 g.L-1 et 






II.4. Dosage des agents agressifs produits 
Les échantillons filtrés à 0,2 µm ont été analysés pour déterminer la cinétique de production 
des ions NH4
+ et la cinétique de production des AGV. La concentration en ions NH4
+ a été 
mesurée par colorimétrie à l'aide du kit Hach LCK 304, conformément aux instructions du 
fabricant. Les concentrations d'acides acétique, butyrique et propionique et de glycérol ont été 
mesurés par chromatographie liquide haute performance (Thermo Scientific, système Accela, 
colonne Rezex ROA H+ 8%, éluant H2SO4 10 mM, débit 170 µL.min
-1). Le pH a été mesuré 
avec une electrode de pH de surface Sentix Sur (WTX). 
II.5. Protocole de déshydratation et fixation du biofilm pour une observation 
sous vide au MEB 
Pour les analyses au MEB. Les palets de pâtes de ciment colonisées par du biofilm ont subi un 
traitement de fixation, puis un traitement de déshydratation immédiatement après le traitement 
de décrochage dont les étapes sont présentées Tableau II.3.  
Tableau II.3. Traitement de fixation et de déshydratation chimique des palets de pâte de ciment 
 Solution d’immersion Temps d’immersion (min) 
Phase de fixation Glutaraldehyde (2%) PBS 30 
Phase de lavage Sacharose (0,2M) PBS 2 X 15 
Phase de déshydratation chimique 
Acétone-eau distillée (50-50) 5 
Acétone-eau distillée (70-30) 5 
Acétone 100% 30 
Acétone-HMDS (50-50) 10 
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Dans le premier chapitre, nous avons expliqué que les biofilms étaient des structures complexes 
dont l’architecture tridimensionnelle, les propriétés physico-chimiques et les populations 
microbiennes variaient en leur sein formant des microenvironnements à l’échelle 
microscopique. Dans le cas des biofilms se formant à la surface du béton des méthaniseurs, leur 
effet catalytique sur la biodétérioration est probablement en lien avec ces microenvironnements. 
En effet, il est supposé que ces microenvironnements sont plus concentrés en composés 
agressifs vis-à-vis de la pâte cimentaire (Bertron, 2014; Voegel et al., 2019a). Pour vérifier cette 
hypothèse et approfondir les mécanismes en lien avec l’effet délétère du biofilm, il faut donc 
connaître les microenvironnements au sein du biofilm formé en conditions de méthanisation et 
plus particulièrement les concentrations en composés agressifs présentes dans ces 
microenvironnements. Pour cela, deux pistes peuvent être envisagées. La première serait de 
s’intéresser aux conditions environnementales au voisinage de la pâte cimentaire. Il faudrait 
ainsi choisir un ou plusieurs paramètres en lien avec les concentrations en composés agressifs 
et évaluer leur évolution au sein du biofilm. La deuxième piste consisterait à s’intéresser aux 
populations microbiennes dans le biofilm qui seraient susceptibles de produire des agents 
agressifs et à les localiser dans le biofilm par rapport au matériau cimentaire. Dans ce chapitre, 
nous allons détailler la mise au point de deux techniques permettant d’exploiter ces deux pistes. 
La première technique repose sur une méthode génomique pour déterminer les populations 
microbiennes retrouvées dans la profondeur d’un biofilm formé dans des conditions de 
méthanisation. La deuxième technique consiste à mesurer le pH au sein du biofilm par la 
détermination du temps de vie moyen d’un signal fluorescent. 
 
III.1. Développement d’une méthode d’échantillonnage des strates du 
biofilm formé sur les matériaux cimentaires 
III.1.1. Introduction 
Dans l’objectif d’évaluer la dynamique des populations bactériennes sur la surface des 
matériaux cimentaires, il convient d’échantillonner des biofilms d’âges croissants, soit en 
récupérant une fraction de biofilm sur un coupon unique, soit en sacrifiant un coupon dédié à 
chaque échéance de temps. Il faut donc définir un traitement de décrochage adapté à nos 





des cellules microbiennes du biofilm, que nous souhaitons séquencer, tout en permettant 
d’accéder à l’hétérogénéité spatiale du biofilm. Or, pour accéder à l’hétérogénéité spatiale des 
populations microbiennes au sein de la communauté du biofilm, mais également à 
l’organisation des populations par rapport à la distance de la surface du matériau support (i.e. 
le matériau cimentaire dans notre cas d’étude), il faut alors être capable d’échantillonner 
spécifiquement une partie d’intérêt du biofilm. L’échantillonnage du biofilm par décrochements 
successifs est une méthode qui a déjà fait ses preuves pour récupérer des strates du biofilm. Ces 
strates correspondent à des couches de microorganismes ou de biofilm superposées en z, c’est-
à-dire dans la dimension qui correspond à l’épaisseur du biofilm. Derlon et al. (2008) et Rochex 
et al. (2009) ont effectivement mis en évidence une stratification de biofilms basées sur leur 
cohésion. En prélevant successivement plusieurs strates du biofilm soumis à une érosion 
(contrainte de cisaillements à la surface du biofilm) ou à une abrasion (collision avec des 
particules) croissante, puisqu’ils étudient par PCR-SSCP (Single Strand Conformation 
Polymorphism en Anglais), ils ont montré que la strate la plus profonde était celle qui contenait 
la communauté microbienne la plus riche.  D’autres auteurs comme Hessler et al. (2018) 
réalisent  des traitements de décrochage chimiques par un tensioactif, du Tween 20, ou des 
traitements de décrochage par sonication (Kobayashi et al., 2006). Un décrochage par abrasion 
ou érosion du biofilm comme l’on fait Rochex et al. (2009) nécessite un montage expérimental 
spécifique à mettre en place. Comme le traitement de décrochage physique par sonication a déjà 
été utilisé dans le même contexte pour décrocher la totalité du biofilm par Voegel. (2016), il a 
été choisi, de même que le traitement chimique par tensioactif puisqu’il nécessite peu de 
matériels. Le traitement par sonication a pour objectif de décrocher le maximum de biofilm 
contrairement au traitement chimique pour lequel un décrochage partiel du biofilm est souhaité. 
L’évaluation des performances de ces traitements doit se faire selon deux critères : la quantité 
de biomasse décrochée et la composition de la communauté microbienne décrochée. Cette 
évaluation sera réalisée d’une part par une analyse quantitative par qPCR de l’ADN extrait des 
fractions décrochées, suivi de l’analyse des populations microbiennes par séquençage et d’autre 








III.1.2. Matériels et Méthodes spécifiques 
1. Protocoles de décrochage du biofilm 
Trois types de traitement ont été testés pour décrocher le biofilm de la surface des pâtes de 
ciment. Avant chaque traitement, le palet de pâte de ciment colonisé pendant 5 semaines au 
contact du mélange de biodéchets en cours de digestion anaérobie, a été rincé rapidement par 
trempage quelques secondes dans 100 mL d’une solution de tampon phosphate (PBS, c = 0,1 
M, pH = 7,4), pour éliminer l’ensemble de la biomasse organique et microbienne non adhérée.  
Une méthode de décrochage chimique a été réalisée en immergeant le palet de pâte de ciment 
colonisé pendant 5 minutes dans deux bains successifs de 3 mL d’une solution de tampon 
phosphate (PBS, 0,1 M, pH 7,4) additionnée du tensioactif Tween 80 à 0,1%. A la fin de chaque 
bain, l’intégralité du volume du bain a été récupérée et centrifugée à 10 000 g pendant 5 
minutes. Le culot obtenu a été stocké à -20°C jusqu’à ce que l’ADN qu’il contient soit extrait.  
Une méthode de décrochage physique par cavitation, reposant sur un traitement par bain à 
ultrasons (sonication), a ensuite été réalisée. Des palets de pâte de ciment colonisés ont été 
immergés dans 5 mL de tampon phosphate (PBS, 0,1 M, pH 7,4), puis le palet colonisé a été 
soumis à un bain à ultrasons FB 15061 (Fisher Scientific, 37 kHz). Des durées de 1, 3, 5 et 7 
minutes de sonication ont été testées avec différents palets colonisés.  
Afin de récupérer la biomasse fortement attachée et encore présente sur le palet, c’est-à-dire la 
partie du biofilm non décrochée suite au traitement chimique ou au traitement physique par 
ultrasons, un dernier traitement mécanique consistant à gratter la surface du palet à l’aide d’une 
lame de cutter a aussi été effectué. La lame de cutter et la surface du palet ont été rincées avec 
5 mL de tampon Phosphate pour récupérer l’ensemble de la biomasse. Après chaque traitement, 
l’intégralité du volume de biomasse suspendue a été récupérée. Ensuite cette suspension a aussi 
été culottée par centrifugation, et stocké à -20°C jusqu’à ce que l’ADN qu’elle contient soit 
extrait.  
Afin de déterminer la quantité de biomasse spécifiquement décrochée par les différents 
traitements, les résultats obtenus ont été comparés à celui obtenu suite à une simple immersion 
du palet de pâte cimentaire dans 3 mL de tampon phosphate pendant 15 minutes. Ce traitement 
sera appelé « bain PBS ». Cette durée correspond au temps maximum nécessaire au traitement 
chimique. Enfin la biomasse présente dans le bain a également été culottée par centrifugation 





2. Evaluation de la quantité de biomasse et des populations microbiennes décrochées après 
application d’un traitement de décrochage du biofilm  
Le mode opératoire utilisé pour évaluer quantitativement et qualitativement la biomasse 
décrochée par les traitements de décrochage du biofilm est présenté sur la Figure III.1.  
 
Deux campagnes d’essais ont été réalisées. La première campagne a permis de tester trois 
traitements différents : le bain PBS, le traitement physique par sonication et le traitement 
chimique au Tween 80 (Figure III.1 A).  La quantité de biomasse décrochée a été évaluée par 
comptage direct des cellules microbiennes à l’aide d’une cellule de Neubauer et par qPCR. Des 
observations au MEB environnemental de la surface du matériau cimentaire ont également été 
réalisées pour évaluer la présence résiduelle de biofilm non décroché. Chaque traitement a été 
réalisé deux fois sur deux palets de pâte cimentaire colonisés. Pour la deuxième campagne 
d’essais, le traitement chimique au Tween 80 a été remplacé par le traitement mécanique 
reposant sur le décrochage du biofilm avec une lame de cutter (Figure III.1 B). Les analyses 
Figure III.1. Synthèse du mode opératoire mis en place lors des deux essais (A et B) réalisés pour évaluer la biomasse 





des populations microbiennes des échantillons de biofilm décroché ont été réalisées par qPCR 
suivi du séquençage haut débit de l’ADNr 16s. Ces analyses de génomique, ont également été 
réalisées à partir de trois prélèvements de 2 mL du milieu réactionnel, afin d’évaluer les 
populations microbiennes planctoniques. Deux formules de décrochage ont été testées : des 
traitements successifs et des traitements uniques. Dans le cas des traitements uniques, chaque 
traitement de décrochage a été répliqué deux fois sur deux palets distincts de pâte de ciment 
colonisés. Les traitements successifs ont été réalisés dans l’ordre suivant : (i) bain PBS; (ii) 
traitement physique aux ultrasons ; et (iii) traitement mécanique par érosion à la lame de cutter, 
et répliqués trois fois sur trois palets différents de pâte de ciment colonisées. 
L’ADN des échantillons de biofilm décroché a été extrait à l'aide du kit Powerbiofilm DNeasy, 
conformément aux instructions du fabricant (Qiagen) (Annexe 1.). La PCR en temps réel 
(qPCR) a été réalisée selon le protocole de Bacchetti De Gregoris et al. (2011) (Annexe 1.), en 
utilisant les amorces universelles : 926 F (AAACTCAAAKGAATTGACGG) et 1062 R 
(CTCACRRCACGAGCTGAC). La qPCR a été réalisée avec le kit iTaq universel SYBR green 
(Biorad). Une gamme étalon du nombre de copies de gènes a été établie à partir d’un échantillon 
d’ADN au nombre de copies de gènes connu extrait d’une culture pure d’Escherichia. coli CIP 
548T. Chaque extrait d’ADN a été amplifié en trois réplicas. Pour les analyses au MEB, les 
palets de pâte cimentaire ont subi une fixation, puis une déshydratation chimique 
immédiatement après le traitement de décrochage (Tableau II.3). Après avoir été métallisés à 
l’or, les palets ont été observés en microscopie électronique en utilisant un MEB FEG 7100F 
(Jeol). 
Le séquençage de l'ADNr 16S des échantillons d’ADN extrait, a été effectué après son 
amplification avec les amorces 515F (5'-GTGCCAGCMGCCGCGGTAA) et 806R (5'-
GGACTACHVHHHTWTCTAAT) ciblant à la fois les bactéries et les archées. Le séquençage 
haut débit avec la technologie Illumina® et son analyse bio-informatique ont été réalisés par 
RTlab (USA). Le traitement bio-informatique comprend plusieurs filtres pour éliminer les 
séquences provenant d’erreurs de séquençage (les singletons, les séquences trop courtes ou de 
mauvaise qualité…). Les séquences redondantes, qui passent ces filtres, vont être regroupées 
en groupes par clustérisassions avec un taux d’homologie de 96 %, les groupes ainsi formés 
sont appelés OTU (Unité Taxonomique Opérationnelle). Ces OTUs sont ensuite confrontées à 
une base de données dérivée du site NCBI, les OTUs ayant un niveau de similitude avec une 
séquence de la base de données jugé satisfaisant seront identifiées au niveau taxonomique 





assigner les niveaux taxonomiques est détaillée dans les travaux de  Bokulich et al. (2015). Un 
traitement statistique de ces données a ensuite été réalisé avec le logiciel R (R Core Team, 
2017). Une carte d’abondance a été créée avec le package « Marray » en utilisant la méthode 
de classification de Ward et le calcul de la distance selon la corrélation entre les scores 
d’abondance normalisée de chaque OTU. Des analyses en composantes principales ont été 
opérées avec les packages « Factominer » et « Factoextra ». 
 
III.1.3. Choix des protocoles de décrochage du biofilm  
1. Evaluation quantitative de la biomasse décrochée après un traitement de décrochage de 
biofilm par comptage cellulaire et qPCR 
Les quantités de biomasse décrochée par le traitement chimique au Tween 80, par la sonication 
et par le bain PBS lors de la première campagne d’essais sont présentées sur le Tableau III.1. 
Deux valeurs qui apparaissent en rouge dans le tableau ont été retirées lors de l’interprétation 
des résultats de qPCR. En effet, des différences de plus d’un facteur 20 ont été mesurées entre 
les deux réplicats des traitements bain PBS et premier bain dans une solution de Tween 80. 
Pour les 12 autres réplicas, la différence entre les valeurs ne dépasse pas un facteur 5. Il s’agit 
d’échantillons différents qui ont subi plusieurs manipulations successives (retrait du 
bioréacteur, décrochage du biofilm et quantification), toutes susceptibles d’introduire de la 
variabilité dans les résultats. Par conséquent, une différence de moins d’un facteur 5 d’écart 
entre deux valeurs peut donc être considéré comme résultant de la variabilité expérimentale. Un 
facteur 20 entre deux réplicas est considérée trop élevé pour être attribué à une variabilité 
expérimentale. Par conséquent, une des deux valeurs a été exclue dans chaque cas. Le choix a 
été motivé en se basant sur les résultats du comptage cellulaire ainsi qu’avec les résultats de 
qPCR issus du deuxième bain dans une solution de Tween 80. Pour ces données, les traitements 
immersion dans du PBS et premier bain dans une solution de Tween 80 semblaient avoir des 
valeurs inférieures à celles mesurées pour le traitement par sonication. C’est donc, parmi les 
deux répétitions concernées, la valeur nettement supérieure à son homologue qui a été jugée 
aberrante. Ces valeurs peuvent être dues à une mauvaise manipulation des échantillons. Par 
exemple, un mauvais rinçage du palet de pâte de ciment, réalisé en amont du traitement de 
décrochage, peut justifier un apport subsidiaire de biomasse planctonique qui se traduit par une 






Tableau III.1. Quantification de la biomasse décrochée par différents temps de sonication, par deux bains successifs dans une 
solution contenant du Tween 80 ou par un bain dans du tampon Phosphate 
 Réplicat Bain PBS 
Sonication (minutes) Bain tween 80 0.1% 
1 3 5 7 N°1 N°2 
Comptage cellulaire 
107 cellules .mL-1 
1 3,2 6,8 25,2 80,0 16,0 4,8 7,5 
2 5,2 14,8 48,8 43,2 28,0 5,5 14,8 
moyenne 4,2 10,8 37,0 61,6 22 5,2 11,2 
qPCR 
104 copies de gènes .mL-1 
1 193,4 501,2 418,8 228,6 709,7 330,1 0,7 
2 5,2 112,3 611,0 227,9 653,6 13,9 1,1 
moyenne 5,2 306,8 514,9 228,2 681,7 13,9 0,9 
Les valeurs en rouge ont été jugées aberrantes et ont été retirées du calcul de la moyenne 
Il apparait que le traitement par sonication durant 3, 5 ou 7 minutes est celui qui décroche le 
plus de biomasse puisque la quantité d’ADN extraite ainsi que la concentration cellulaire sont 
les plus élevées (Tableau III.1). La quantité d’ADN extraite est de l’ordre de 5.106 copies de 
gènes par µL et la concentration bactérienne est de l’ordre de 3.108 cellules par mL pour de 3, 
5 et 7 minutes de sonication. Le nombre de copies de gènes décrochées par les deux bains 
successifs dans le Tween 80 est de 1,4.105 copies de gènes pour le premier bain et 8,8.103 pour 
le second bain. Cela correspond à environ 1,5.105 copies de gènes par µL après les deux bains 
successifs. Cette quantité de copies de gènes est 1000 fois inférieure à celle mesurée pour la 
biomasse décrochée par sonication. De plus, cette quantité est proche de celle retrouvée dans 
les échantillons ayant subi le bain PBS égale à 5.104 copies de gènes par µL. Après le traitement 
d’1 minute de sonication, la concentration cellulaire est de l’ordre de 10,8.107 cellules par mL. 
Cette concentration cellulaire est comparable à celles décrochées par les bains dans du Tween 
80, 5,2.107 et 11,1.107 cellules par mL pour respectivement le premier et le deuxième bain, et 
à celle décrochée par le bain dans du PBS (4,2.107 cellules par mL). Pour les durées plus 
importantes de sonication, et plus particulièrement après 3 et 5 minutes de traitement, la 
concentration en cellules décrochées est évaluée à 37,0.107 et 61,6.107 cellules comptées par 
mL respectivement. Comparées à la concentration cellulaire décrochée par le PBS (4,2.107 
cellules par mL) et à celle décrochée par le Tween 80, ces concentrations cellulaires sont plus 
élevées. Ces résultats indiquent donc une meilleure efficacité de décrochage du biofilm pour le 
traitement après 3 et 5 minutes de sonication comparée au traitement par PBS. En revanche, la 
concentration des cellules décrochées par les deux bains de Tween 80 (16,3.107 cellules par 
mL) est du même ordre de grandeur que celles obtenues après 3 et 5 minutes de sonication. Les 
résultats de qPCR ne confortent pas ces premières observations. Cette discordance peut 
s’expliquer par le fait que le comptage en cellule de Neubauer présente plusieurs biais pour le 
dénombrement des cellules microbiennes remises en suspension à partir d’un biofilm. En effet, 
la présence de plusieurs microorganismes aux morphologies distinctes au sein du biofilm peut 





facilement visibles au microscope sont surévalués par rapport à ceux plus difficilement 
distinguables. Les amas suspectés comme étant des composés minéraux ou des agrégats d’EPS 
contiennent aussi probablement des microorganismes qui ne sont pas comptabilisés avec cette 
technique. De plus, ces biais peuvent varier d’un expérimentateur à l’autre. C’est pour ces 
raisons que cette technique est usuellement plus adaptée au comptage de cellules issues de 
culture planctonique ou alors de biofilms monoculture ou simplement à deux espèces 
morphologiquement distinctes (Uppuluri et al., 2010). Enfin, cette méthode ne permet de 
comptabiliser que les cellules intègres, c’est-à-dire non lysées. En revanche, la qPCR analyse 
l’ensemble de l’ADN extrait d’un échantillon indépendamment de l’état des cellules 
microbiennes au sein du biofilm. Elle quantifie également les molécules d’ADN excrétées ou 
relarguées par des cellules mortes et lysées à l’intérieur des biofilms. La qPCR ne dépend pas 
de l’expérimentateur et prend en compte l’ADN issus des cellules lysées, endommagées ou 
intègres. Cette méthode est donc plus robuste que le comptage cellulaire en cellule de 
dénombrement (Neubauer ici) et elle a donc été privilégiée pour quantifier la taille de la 
population microbienne d’une suspension de biofilm décroché. A partir des résultats obtenus 
par qPCR, nous pouvons donc affirmer que le traitement de décrochage par sonication est celui 
qui décroche le plus de cellules microbiennes. Pour les deux autres traitements, le bain dans du 
tampon Phosphate et le traitement chimique par le Tween 80 décrochent un nombre de copies 
de gènes comparable qui est nettement inférieur à celui décroché par le traitement par 
sonication.  
 
2. Evaluation qualitative de la biomasse résiduelle non décrochée des pâtes de ciment par 
observation au microscope électronique à balayage 
La Figure III.2 montre les observations au MEB de la surface des échantillons de pâtes 






 Sur la Figure III.2 A qui correspond à la surface d’un échantillon ayant subi un décrochage de 
biofilm par le traitement chimique au Tween 80 apparaissent de nombreux microorganismes 
très clairement visibles en surface. Sur les Figure III.2 B et D sont visibles deux acquisitions 
réalisées sur la surface colonisée puis traitée dans un bain de tampon Phosphate pendant 15 





Figure III.2. Observations en microscopie électronique à balayage d’échantillons (palets) de pâte de ciment CEM I colonisés 
puis traités par des méthodes de décrochage de biofilm. 
A : Surface d’un palet traité au Tween 80, 
B : Surface d’un palet traité par immersion dans du tampon Phosphate 
C : Surface d’un palet traité par 3 minutes de sonication 
D : Surface d’un palet traité par immersion dans du tampon Phosphate 
E : Observation d’une coupe d’un palet traité par immersion dans du tampon Phosphate (à gauche) avec le biofilm formé dessus 
(à droite) 






manière homogène d’une couche uniforme au sein de laquelle peuvent être distingués quelques 
microorganismes. Cette couche est très certainement un biofilm déshydraté constitué des 
cellules microbiennes et de leurs EPS. Un tensioactif comme le Tween 80 extrait les molécules, 
particulièrement les protéines aux propriétés hydrophobes du biofilm (Monique et al., 2008). 
Si l’on compare la Figure III.2 A avec la Figure III.2 D nous pouvons donc émettre l’hypothèse 
que l’action du traitement au Tween 80 extrait bien une partie des EPS, mais ce traitement ou 
la concentration utilisée en Tween 80 ne sont pas suffisants pour désorganiser la totalité du 
biofilm. Il est possible que cela soit dû à une trop grande proportion de molécules (protéines,..) 
non hydrophobes dans les EPS, peu susceptibles d’être extraites par cette méthode, et qui 
parviendrait à maintenir la cohésion de la structure tridimensionnelle du biofilm après retrait 
des protéines hydrophobes par le traitement. Cette hypothèse pourrait expliquer la faible 
différence de biomasse décrochée entre ces deux traitements présentée sur le Tableau III.1. De 
plus, des observations au MEB de coupes des palets montrées sur les Figure III.2 E et F 
montrent la présence d’un biofilm d’une épaisseur d’environ 10 µm sur la surface des palets 
simplement immergés dans du tampon Phosphate ou traités au Tween 80. Le biofilm de 
l’échantillon traité au Tween 80 apparait tout de même légèrement moins épais, certainement 
en raison de la disparition d’une partie des EPS. Enfin, la Figure III.2 C montre l’acquisition au 
MEB réalisée sur un palet colonisé traité par sonication pendant 3 minutes. Plusieurs structures 
sphériques, d’une dizaine de µm de diamètre, sont visibles directement sur la surface du palet. 
Des analyses par diffractométrie de rayons X ont permis d’identifier cette structure comme étant 
de la calcite. Sur la surface du palet, quelques restes de biofilms comme des résidus d’EPS, des 
petits groupes isolés de microorganismes, des empreintes de bacilles décrochés de la calcite, 
sont encore visibles sur la Figure III.2 C, et laissent suggérer qu’un biofilm était présent, avant 
la sonication, sur la surface de la pâte cimentaire.  
3. Choix des traitements de décrochage du biofilm 
Les observations de la présence ou non de biofilms résiduels sur les pâtes de ciment après les 
traitements de décrochage confortent la première conclusion tirée des résultats présentés dans 
le Tableau III.1. Le traitement par sonication décroche nettement plus de biofilm qu’un simple 
bain dans du tampon Phosphate ou dans ce même tampon avec du Tween 80 à 0,1%. 
L’observation au MEB des palets traités par sonication montre clairement qu’il ne reste plus 
que quelques traces de biofilm sur les surfaces. Ce protocole permet de décrocher l’ensemble 
du biofilm. Le temps de sonication semble toutefois jouer un rôle notable sur le décrochage du 





testées, et un temps de traitement supérieur à 3 minutes ne semble pas décrocher plus de biofilm.  
Par conséquent, la durée de sonication de 3 minutes a été retenue pour mener la suite des 
travaux. L’addition du Tween 80 à la concentration de 0,1 % en supplément du tampon 
phosphate n’apporte finalement rien. Les observations au MEB révèlent un effet du Tween 80 
sur les EPS du biofilm insuffisant pour décrocher le biofilm. Néanmoins, les résultats du 
Tableau III.1 et de la Figure III.2 indiquent qu’un simple bain de tampon PBS sans Tween 80 
permet de décrocher une petite partie externe du biofilm tout en préservant la présence d’un 
biofilm à la surface de la pâte de ciment. Ce traitement sera donc préféré au traitement au Tween 
80. La partie plus dense du biofilm peut, quant à elle, être décrochée par sonication. Par 
conséquent, une méthode à deux traitements successifs a été retenue pour récupérer 
sélectivement deux « strates » ou deux « couches » de biofilm : un bain de tampon PBS de 15 
minutes pour décrocher la strate « faiblement attachée » du biofilm et un traitement par 3 
minutes de sonication pour décrocher la biomasse « fortement attachée » du biofilm (Figure 
III.3). 
 
III.1.4. Validation expérimentale des protocoles de décrochage retenus 
1. Comparaison des traitements successifs et des traitements indépendants 
Les premiers essais ont permis de sélectionner deux traitements de décrochage de biofilm qui 
permettent de récupérer deux strates, le biofilm « faiblement attaché » et le biofilm « fortement 
attaché ». Se posait alors la question de valider expérimentalement la réalisation des deux 
traitements de décrochage successivement avec l’idée de récupérer séparément d’abord la strate 
la moins profonde puis dans un second temps celle plus profonde, à partir d’un même biofilm, 
tout en garantissant un résultat identique à celui obtenu en réalisant chaque traitement sur deux 
Figure III.3. Représentation schématique des deux strates de biofilm définies comme faiblement et fortement attachées avec 





biofilms distincts. L’enjeu de traiter successivement un échantillon unique est fort intéressant, 
car cela permettrait :   
- (i) d’augmenter le nombre d’analyses à partir d’un même nombre d’échantillons, et cela 
augmenterait donc la valeur statistique des résultats.  
- (ii) de réduire sensiblement l’impact de la variabilité inter-échantillons. En effet, la 
récupération des strates sur deux échantillons de pâte cimentaire différents ne permet sans 
doute pas d’analyser la stratification d’un biofilm aussi finement que lorsqu’elle est réalisée 
sur un même et unique échantillon.  
Les observations microscopiques réalisées au MEB sur les pâtes de ciment traitées par 
sonication ont parfois révélé la présence résiduelle de cellules microbiennes ou de morceaux de 
biofilms encore attachés à la surface des pâtes cimentaires. Cette ultime « strate » de biofilm, 
qui est en contact étroit avec le matériau cimentaire, a été récupérée par un traitement de 
décrochage mécanique réalisé en grattant la surface du palet de pâte de ciment avec la lame de 
d’un cutter stérile. Dans la littérature, ce type de traitement a été comparé à la sonication pour 
décrocher du biofilm sur des disques de titanes et d’acier. La récupération de biofilm par 
sonication avait alors montré une plus grande efficacité (Bjerkan et al., 2009). Néanmoins cette 
technique a tout de même permis de décrocher du biofilm. Dans notre cas, à la différence des 
disques métalliques, le matériau cimentaire est friable et une partie de sa surface peut aussi être 
échantillonnée lors du grattage avec la lame de cutter. Nous avons donc en tête comme 
hypothèse que le grattage avec une lame de cutter serait susceptible de décrocher à coup sûr la 
totalité du biofilm présent sur la surface d’un matériau cimentaire. 
La réalisation des traitements (bain, sonication, puis grattage avec une lame de cutter stérile) a 
été exécutée, soit successivement sur un palet de pâte cimentaire colonisé unique, soit sur des 
palets différents (Figure III.1 B). La biomasse décrochée par les différents traitements a été 
quantifiée par qPCR et les résultats sont présentés sur la Figure III.4. Bien que les valeurs 
correspondantes aux traitements non successifs soient sensiblement supérieures aux valeurs 
indiquées dans le Tableau III.1, il apparait toujours une différence nette de quantité de biomasse 
décrochée entre les traitements par sonication et par un bain de tampon phosphate. La différence 
entre les résultats de quantification du biofilm décroché par qPCR des deux campagnes d’essais 
peut s’expliquer par la variabilité expérimentale entre les batchs de digestion anaérobie qui 
n’ont pas été réalisés en même temps. Les résultats obtenus confirment bien que le traitement 
par sonication décroche une quantité plus importante de biomasse en comparaison de celui par 





en moyenne 3,12.107 copies de gènes par µL contre 1,06.107 pour le traitement par sonication. 
Cette différence, en dessous d’un facteur 3, n’est pas jugée comme significative. Il semblerait 
donc que ces deux traitements décrochent finalement la même strate. Concernant les traitements 
successifs, si l’on compare la somme des moyennes de la biomasse décrochée suite aux 
traitements successifs (PBS suivi de sonication et cutter) (5,06.106 copies de gènes par µL) avec 
la moyenne de la biomasse décrochée par le traitement unique par grattage au cutter (3,12.107 
copies de gènes par µL), il apparait que la biomasse totale décrochée par les traitements 
successifs est plus de 5 fois inférieure à celle par le traitement unique au cutter. Ce résultat 
semble indiquer qu’il y a une perte de biomasse lors des étapes de décrochage ou/et d’extraction 
d’ADN au fur et à mesure des étapes des traitements successifs. Cependant l’écart reste faible 
et peut aussi être dû, au moins en partie, à de la variabilité expérimentale. Néanmoins, la perte 
en quantité peut aussi s’avérer pénalisante si la concentration totale en ADN extrait passe sous 
le seuil minimal de 10 ng.µL-1 nécessaire pour la technique utilisée de séquençage haut débit 
Illumina de l'ADN. Or, plusieurs échantillons issus de traitements de décrochage successifs 
avaient une concentration en ADN proche ou en dessous de ce seuil. Par conséquent, la piste 
pourtant initialement séduisante des traitements successifs a été abandonnée au profit des 

































Traitements successifs cumulés Traitements uniques
Figure III.4. Evaluation de la biomasse décrochée par trois traitements de décrochage distincts selon deux modalités 
différentes, traitements successifs sur un même échantillon ou traitements sur trois échantillons distincts 





2. Détermination de la diversité microbienne dans les strates de biofilm décrochées et dans 
la biomasse planctonique 
Afin de déterminer qualitativement l’ADN des strates de biofilm décrochées, les échantillons 
d’ADN issus des décrochages par les traitements indépendants ont été séquencés. Les résultats 
montrent que la communauté microbienne du biofilm renferme les mêmes phylums que la 
communauté microbienne présente dans le milieu réactionnel liquide (Figure III.5). 
 
 
 La répartition relative des phylums est cependant différente entre les deux communautés 
microbiennes. Au sein de la communauté microbienne du milieu réactionnel liquide, il y a 
majoritairement des Firmicutes (40%) suivi des Euryarchaeota (20%). Des proportions 
moindres de Proteobacteria, de Actinobacteria et de Bacteroidetes sont également présentes. 
Pour la biomasse décrochée par immersion dans du tampon Phosphate, la répartition des 
phylums est proche de celle observée dans le milieu liquide avec toutefois deux différences 
notables : les archées ont presque totalement disparu (3% restant) et la proportion de 
Proteobacteria est plus importante, 13% au lieu de 5,5%. Pour les échantillons issus des pâtes 
de ciment décrochées par grattage avec un cutter ou par sonication, les proportions des phylums 
sont comparables. La proportion de Firmicutes est nettement plus élevée que celle détectée dans 



















Figure III.5. Répartition des phylums au sein des trois strates décrochées ainsi que dans le milieu réactionnel liquides 
résultats présentés sont les moyennes des phylums les plus représentés au sein des triplicats. « Autres » contient les 






contre 41%. Ces résultats confirment que le traitement par grattage avec une lame de cutter et 
le traitement par sonication décrochent la même strate. Toutefois, le traitement par sonication 
est le traitement retenu par rapport au grattage avec une lame de cutter pour des raisons de 
reproductibilité, dans la mesure où le paramétrage d’un sonicateur est plus constant qu’une 
opération réalisée par un manipulateur.  
 
III.2. Développement d’une technique de microscopie basée sur la mesure de 
la durée de vie moyenne d’un signal fluorescent pour mesurer le gradient de 
pH extracellulaire dans l’épaisseur d’un biofilm 
III.2.1. Introduction 
Les matériaux cimentaires sont des matériaux très alcalins conduisant à un pH de la solution 
porale d’une pâte de ciment Portland de l’ordre de 13. La composition de la solution porale est 
donc en équilibre avec les hydrates de la pâte de ciment. Ainsi, toute modification de la 
composition porale comme lors de la mise en contact du matériau cimentaire avec un milieu 
extérieur liquide de composition différente, va modifier principalement par diffusion la 
composition de ces deux milieux et conduire à des réactions de dissolution – précipitation visant 
à rétablir l’équilibre chimique de la solution porale avec les hydrates. D’autre part, une partie 
des ions dissous de la solution porale pourront s’accumuler dans le milieu extérieur liquide 
voire même précipiter ensuite dans ce milieu. Ce mécanisme général est appelé lixiviation. 
Dans le cas d’un milieu extérieur acide, la dissolution de la pâte de ciment est souvent le 
mécanisme prédominant, conduisant donc à augmenter la porosité et ainsi à réduire les 
propriétés mécaniques du matériau cimentaire. Le terme lixiviation représente donc le 
"lessivage" (c'est-à-dire la dissolution) des hydrates de la pâte de ciment. En première 
approximation, un milieu liquide plus acide conduira à un pouvoir lixiviant plus élevé à cause 
d’un gradient de pH plus grand entre la solution porale du matériau cimentaire et la solution 
lixiviante (Bertron, 2004; Jebli et al., 2015).  
Dans le contexte particulier de la méthanisation, la mise en place d’un biofilm microbien à 
l’interface entre le matériau cimentaire et la solution liquide lixiviante a pour 





(i) De ralentir les phénomènes de transfert chimique (vs en milieu liquide), et donc de modifier 
le gradient de pH en limitant la diffusion des ions hydroxydes relargués par le matériau 
cimentaire  
(ii) De produire des agents chimiques acides, issus du métabolisme microbien et des réactions 
biochimiques, qui ont tendance à acidifier le milieu (Figure III.6)  (Schlafer and Dige, 
2016; Stewart, 2003).  
 
 
La formation d’un biofilm sur la surface des matériaux cimentaires est susceptible de modifier 
le pH à la surface du matériau. Aussi, de par les hétérogénéités structurale, microbienne et 
chimique au sein des biofilms, on imagine aisément que le pH n’est pas homogène dans un 
biofilm mais plutôt qu’il existe une distribution de micro-environnements où les pH sont 
différents (Babauta et al., 2012; Hidalgo et al., 2009).  
Pour statuer sur l’ensemble de ces hypothèses, nous avons caractérisé analytiquement le pH in 
situ au sein des biofilms qui se sont développés sur la surface des pâtes de ciment. Dans la 
littérature, ce type de mesure du pH dans des biofilms de bactéries sulfato-réductrices (SRB) 
ou sulfo-oxydantes (SOB) a déjà été rapporté. Dans ces travaux, les biofilms de SRB et de SOB 
sont présents sur des matériaux cimentaires de réseaux d’assainissement et le pH est sondé à 
l’aide de microélectrodes (Kong et al., 2018; Satoh et al., 2009).  Or, cette technique, dont la 





résolution est assez faible puisqu’elle est de l’ordre de la dizaine de µm, n’est finalement 
adaptée qu’à l’étude des biofilms dont l’épaisseur est au minimum de l’ordre de la centaine de 
µm. Etant donnée que nos premières observations microscopiques (Figure III.2) ont révélé que 
l’épaisseur des biofilms sur nos pâtes cimentaires n’étaient que de quelques dizaines de µm, 
nous nous sommes retournés vers des méthodes microscopiques dont la résolution spatiale est 
plus fine. Dans la partie I.1.4., nous avons vu que la microscopie à fluorescence pouvait 
constituer une bonne alternative aux microélectrodes pour mesurer le pH dans l’épaisseur de 
biofilms peu épais. 
La technique de microscopie de fluorescence pour imager le pH est basée sur les différences de 
propriétés de fluorescence entre la forme protonée et non protonée d’une sonde fluorescente. 
En effet, la proportion de ces deux formes va dépendre du pH et varier pour des pH autour de 
la valeur du pKa du couple acide/base formé par la sonde fluorescente considérée. Ainsi, il 
devient possible, en évaluant l’évolution des propriétés fluorescentes dans une gamme de pH 
donnée, de calculer une valeur de pH à l’endroit où le signal fluorescent a été émis avec la 
résolution spatiale d’un microscope confocal, qui est de l’ordre du µm. Il y a deux approches 
pour exploiter ces différences de propriétés fluorescentes. La première, l’approche 
ratiométrique, exploite les différences des spectres d’excitation et/ou d’émission des formes de 
la molécule fluorescente. En changeant de laser d’excitation et/ou en filtrant différentes zones 
du spectre lumineux émis il est possible d’établir un ratio d’émission ou d’excitation à partir de 
l’intensité du signal lumineux récupéré. Ce ratio est directement corrélé avec le ratio de 
concentration entre les formes de la molécule fluorescente à partir duquel, avec la valeur du 
pKa du couple acide/base de la sonde fluorescente, le pH peut être calculé. La deuxième 
approche consiste à exploiter la différence de durée de vie du signal fluorescent émis par les 
deux formes de la sonde utilisée. Le temps de vie moyen du signal émis est ensuite calculé, il 
correspond à la durée pendant laquelle la molécule fluorescente reste à l’état excité avant de 
retourner à son état basal. Cette valeur étant elle aussi influencée par le ratio de concentrations 
des deux formes de la sonde, elle va donc aussi varier en relation avec le pH pour des pH autour 
du pKa du couple acide/base de la sonde fluorescente. Pour des mesures de pH dans un biofilm, 
c’est l’approche exploitant la durée de vie du signal fluorescent qui est la plus cohérente. En 
effet, l’approche ratiométrique présente plusieurs inconvénients quand on souhaite l’appliquer 
à l’étude des biofilms. Tout d’abord il est nécessaire de changer de laser et/ou de filtre pendant 
la mesure pour pouvoir calculer un ratio d’émission/excitation. L’inconvénient apporté par cette 





changer. Si le biofilm n’est pas fixé, des éléments (cellules, EPS, fluorochrome…) peuvent 
bouger et même s’il est fixé le signal lumineux peut perdre en intensité à cause du photo-
blanchiment. L’approche ratiométrique exploite des signaux lumineux émis et/ou absorbés de 
longueurs d’onde différentes. Or, les phénomènes d’absorption et de diffusion de la lumière 
dans un biofilm hétérogène sont dépendants de la longueur d’onde et vont donc biaiser la 
mesure. Le temps de vie du signal fluorescent est par contre indépendant de la concentration en 
sonde fluorescente et des hétérogénéités dans le chemin parcouru par la lumière adsorbées ou 
émise par la sonde (Hanson et al., 2002). L’exploitation de la mesure de la durée de vie moyenne 
du signal lumineux est donc plus adaptée pour la mesure du pH dans un milieu aussi hétérogène 
qu’un biofilm et c’est cette approche qui a été choisie. Les propriétés alcalines des matériaux 
cimentaires nous ont poussé à nous orienter vers une sonde fluorescente capable de mesurer le 
pH dans des gammes supérieures ou égales à 7. Nous avons donc choisi parmi les sondes 
disponibles commercialement, celle qui avait le pKa le plus élevé et qui était compatible avec 
les lasers à notre disposition pour exciter la sonde. La sonde ainsi choisie est BCECF (2’,7-Bis-
(2-carboxyéthyl)-5-(et-6)-carboxyfluorescéine, ester acétoxyméthylique) de ThermoFisher 
dont le pKa est de 6,98. Il est recommandé de l’utiliser pour des gammes de pH entre 6,5 et 7,5 
par une approche ratiométrique du ratio d’excitation entre 490 et 440 nm. Elle a déjà été utilisée 
pour mesurer le pH par mesure de la durée de vie du signal fluorescent dans des couches de la 
peau de souris (Hanson et al., 2002). Ces mêmes auteurs ont mesuré un temps de vie moyen de 
2,75 ns pour la forme protonée et de 3,90 ns pour la forme non protonée. Afin de déterminer 
dans quelle gamme de pH nous pouvons utiliser une approche ratiométrique, il a fallu savoir 
comment la mesure de la durée de vie du signal lumineux par nos appareils évoluait avec le pH 
environnemental. Pour cela des mesures ont été réalisées dans des solutions de BCECF aux pH 
connus. Afin d’évaluer la possibilité d’utiliser cette technique pour mesurer le pH au sein de 
biofilms formés sur des pâtes de ciment, nous avons réalisé des mesures sur des biofilms formés 
sur des pâtes cimentaires immergées dans des mono-cultures. L’espèce microbienne qui a été 
utilisée est Clostridium sticklandii. Elle a été choisie pour sa capacité à produire des ions NH4
+ 
et des AGV dans des concentrations analogues à celles rencontrées en méthanisation. 
 
III.2.2. Matériels et méthodes spécifiques 
1. Conditions de croissance du biofilm sur les palets de pâte de ciment 
Des biofilms de la bactérie modèle C. sticklandii formés sur des pâtes de ciment CEM I ont été 





partie II.3. avec un palet de pâte cimentaire dans des bioréacteurs de 500 mL, le milieu utilisé 
a été la solution appauvrie en acide aminé (Tableau II.2). La mesure du signal fluorescent dans 
le biofilm formé sur les palets de pâte cimentaire a été réalisée après 2 et 3 semaines de culture. 
Lors du retrait des pâtes de ciment du milieu pour analyse, le pH du milieu de culture a été 
mesuré avec une électrode pH Sentix WTW. 
2. Echantillonnage et transport du biofilm 
Les palets, une fois retirés des bioréacteurs, ont été placés à sec dans des flacons Schott. Ils ont 
été préservés de l’oxygène en maintenant une atmosphère de N2 dans la phase gazeuse des 
flacons pendant leur transport jusqu’à la plateforme d’imagerie cellulaire de la Fédération de 
Recherche Agrobiosciences, Interactions et Biodiversité (FR AIB ou FR3450) de l’INRAE 
d’Auzeville-Tolosane où ils ont été stockés dans une étuve à 37 °C avant analyse (au maximum 
3h). 
3. Protocole de mesure du pH 
Les mesures de pH par l’analyse du signal fluorescent ont été faites grâce à un microscope 
confocal à statif inversé et en réflexion, TCS SP8 SMD (Leica), car la pâte de ciment est opaque. 
La source de lumière et les objectifs sont alors placés en dessous de l'échantillon. Le palet de 
pâte de ciment colonisé a été immergé dans une solution de PBS 0,1 M ayant un pH de 7,4 et 
une concentration de 1,6 µM en BCECF avec la face à observer orientée vers le bas. La mise 
au point a été faite sur la surface de la pâte de ciment au plus profond du biofilm. L’excitation 
du fluorochrome a été effectuée par un laser de longueur d’onde de 470 nm et le signal 
fluorescent émis entre 500 nm et 550 nm a été analysé. La durée de vie moyenne du signal 
fluorescent a été mesurée via un comptage en photon unique avec le logiciel PicoQuant. Des 
acquisitions d’images ont été réalisées à partir du signal fluorescent émis sur des plans, en (x,y), 
de 184 x 184 µm. Pour mesurer le gradient de pH en « z », c’est-à-dire dans l’épaisseur du 
biofilm, une première acquisition a été faite à la surface de la pâte cimentaire, puis d’autres 
acquisitions ont été réalisées successivement en « z » jusqu’à arriver à la surface de la lamelle 
de verre sur laquelle a été disposé l’échantillon. Les pas en « z » étaient compris entre 2 et 20 
µm. Les valeurs des durées de vie du signal de fluorescence d’une acquisition ont été mesurées : 
à chaque pixel de l’image obtenue a été associée une valeur correspondant au temps de vie 
moyen du signal fluorescent émis à la localisation correspondante en (x,y,z). Pour mesurer le 
temps de vie moyen dans le milieu extracellulaire à une profondeur donnée, une zone a été 





toutes les durées de vie des signaux fluorescents émis dans cette zone a été calculée. Lors d’une 
acquisition dans le biofilm, des structures, de quelques µm à quelques dizaines de µm, avaient 
des valeurs de durée de vie différentes du milieu extracellulaire. Ces structures ont été 
identifiées comme correspondant à des composés minéraux ou à des amas bactériens. Lors de 
la délimitation manuelle de la zone utilisée pour mesurer la durée de vie du signal fluorescent 
dans le milieu extracellulaire, ces structures ont été exclues. Le mode opératoire mis en place 
pour visualiser l’évolution du temps de vie moyen du signal fluorescent au sein du biofilm est 
présenté sur la Figure III.7. Afin en parallèle d’imager la structure tridimensionnelle du biofilm, 
des observations après marquage avec une solution de tampon Phosphate contenant du Syto 9 
à une concentration de 7,5 µM ont été réalisées. Ces observations ont toujours été faites après 
le marquage du biofilm avec BCECF acid et donc après la mesure du pH par analyse du signal 
fluorescent émis. 
 
4. Calibration de la mesure du pH par analyse de la durée de vie moyenne du signal 
fluorescent 
Afin de pouvoir associer une valeur de pH du milieu extracellulaire à une valeur de durée de 
vie moyenne mesurée dans une zone sélectionnée pour une acquisition réalisée dans le biofilm, 
des mesures de durée de vie du signal fluorescent dans des solutions tampons PBS 0.1M aux 
pH connus ont été réalisées. Les solutions utilisées avaient des pH compris entre 3,5 et 10,5. 
Les analyses de durée de vie moyenne du signal fluorescent ont été réalisées avec le même 
protocole que pour celles faites dans le biofilm. Deux acquisitions, sur des plans de 184 µm par 
Figure III.7. Synthèse du mode opératoire utilisé pour visualiser l'évolution de la durée de vie du signal fluorescent au sein 





184 µm également, ont été réalisées au sein de la solution tamponnée et les moyennes des durées 
de vie du signal fluorescent sur toute l’image ont été calculées. 
III.2.3. Détermination de la gamme de validation du pH de la sonde BCECF  
Le temps de vie moyen τ du signal de fluorescence émis par BCECF a été calculé à partir des 
acquisitions de signal émis dans des solutions aqueuses (PBS) équilibrées à des pH de 3,5 à 
10,5. Sur la Figure III.8 est représentée l’évolution de ce temps de vie moyen τ en fonction de 
la valeur du pH.  
 
Il est possible de définir 4 zones de pH où τ a des valeurs bien distinctes. Ces zones, repérées 
de 1 à 4 sur la Figure III.8, ont été classées en deux catégories : « hors gamme » et « gamme de 
validité ». Les zones que nous avons qualifiées « hors gamme » sont des zones où la valeur de 
τ est indépendante de la valeur du pH. Dans cette catégorie se trouvent la zone 1 (valeurs de τ 
inférieures à 2,91 ns) et la zone 4 (valeurs de τ supérieures à 3,7 ns). Elles correspondent à des 
zones où une ou plusieurs valeurs de τ peuvent correspondre à une large gamme de valeurs de 
pH, inférieur à 5,8 pour la zone 1 et supérieur à 8,2 pour la zone 4.  
La catégorie « validité » correspond aux zones où la valeur de τ est dépendante de la valeur de 
pH, et où il existe une relation mathématique linéaire entre la valeur de τ et celle du pH On 
trouve dans cette catégorie, la zone 2, en vert, pour des valeurs de τ allant de 2,91 à 3,62 ns, et 
la zone 3 correspondant à des valeurs de τ allant de 3,62 à 3,70. Dans la zone 2, la variation de 
τ est reliée linéairement au pH selon l’équation (III.1) avec un R2 supérieur à 0,99. 





Cette zone correspond aux valeurs de pH comprise entre 5,9 et 7,5. Cette gamme de pH est 
d’ailleurs conforme à la gamme de validité de 6,5 à 7,5 préconisée par le fournisseur de la sonde 
fluorescente BCECF (pKa BCECF = 6,98) pour des approches ratiométriques.  
Dans la zone 3, en orange, la variation de τ ne suit pas la même relation linéaire avec le pH. 
Cependant, dans cette zone, une variation de τ de 0.08 ns entre 3,62 et 3,70 ns a pu être associée 
à une variation du pH de 7,5 à 8,2. Etant donné que la résolution du calcul de τ par le logiciel 
PicoQuant est de l’ordre de 0,01 ns, toutes les valeurs de τ mesurées dans cette zone de pH 
peuvent être utilisées pour avoir une idée qualitative du pH.  
En conclusion, il est possible, à partir de cette méthode de mesure de la durée de vie moyenne 
du signal lumineux, de mesurer le pH d’un milieu aqueux :  
- (i) avec une forte précision, de l’ordre de plus ou moins 0,02, quand le pH varie entre 
5,9 et 7,5 ; 
- (ii) avec une précision plus faible, de l’ordre de plus ou moins 0,1, pour des valeurs de 
pH entre 7,5 et 8,2.  
L’étape suivante de validation analytique a consisté à s’assurer que la méthode de mesure de la 
durée de vie du signal fluorescent était adaptée pour mesurer le pH extracellulaire dans un 
biofilm. Il fallait notamment être certain que la sonde fluorescente ainsi que le signal lumineux 
d’excitation et celui émis étaient capables de diffuser dans le biofilm avec une concentration et 
une intensité suffisante pour réaliser la mesure sur toute l’épaisseur du biofilm. Ensuite, il a 
fallu également déterminer si des fluorescences parasites ne gênaient pas la mesure. Parmi les 
potentielles sources de signal lumineux parasite se trouvent, toutes les molécules ou composés 
minéraux présentant une auto-fluorescence ou des composés capables d’altérer, par réaction 
avec BECF, la durée de vie du signal lumineux qu’elle émet. 
Nous avons donc utilisé des biofilms d’une bactérie modèle C. sticklandii. En utilisant cette 
bactérie nous pouvons valider l’utilisation de la mesure de la durée de vie d’un signal 
fluorescent pour évaluer le pH extracellulaire au sein d’un biofilm de quelques dizaines de µm 
d’épaisseur. De plus, cela va apporter davantage d’informations pour déterminer de quelle 
manière une population bactérienne acidogène va influencer le pH environnemental lorsqu’elle 
se trouve dans un biofilm. 
 





III.2.4. Validation expérimentale de la méthode de mesure du pH extracellulaire 
dans un biofilm modèle de C. sticklandii formé sur une pâte de ciment 
 
1. Fluorescence au voisinage des structures inorganiques 
Sur l’ensemble des échantillons observés, des structures isolées de tailles variables en fonction 
des échantillons, allant de quelques µm à plusieurs centaines de µm de diamètre, ont été 
identifiées par des mesures locales de durée de vie moyenne du signal fluorescent τ. Des valeurs 
de τ autour de 4,0 ns, c’est à dire largement supérieures à celles habituellement obtenues pour 
la forme non protonée de BCECF, ont été systématiquement obtenues pour ces structures. 
L’analyse de ces structures par DRX a permis d’établir que nous avions à faire à des précipités 
de calcite sur la surface des pâtes de ciment. Nous pouvons en conclure qu’au voisinage 
immédiat de ces structures, la sonde fluorescente voit ses propriétés de fluorescence changer 
résultant en une modification locale de la valeur de τ. Notons qu’à quelques µm de la pâte de 
ciment la valeur de τ avoisine 2,7 ns. Pour nos acquisitions nous avons donc pris soin d’éviter 
les zones où de larges composés minéraux dépassant la cinquantaine de µm étaient présents. 
Pour ce qui est des plus petits composés minéraux, ils ont été systématiquement exclus du calcul 
du temps de vie moyen.  
2. Profil de la durée de vie du signal de fluorescence dans un biofilm de C. sticklandii 
Les résultats de la mesure du temps de vie du signal fluorescent réalisée sur des palets de pâte 
de ciment qui ont été immergés pendant 2 ou 3 semaines dans une culture de C. sticklandii sont 










 Les valeurs de pH ont été déduites des mesures de la durée de vie du signal de fluorescence à 
partir de la courbe présentée sur la Figure III.8. La valeur du pH dans le milieu réactionnel lors 
du retrait des pâtes colonisées était comprise entre 6,2 et 6,3 pour les 4 essais réalisés. Pour tous 
les échantillons, lors de la mesure, le pH de la solution à la surface du biofilm est voisin de 7,6. 
En se rapprochant alors de la surface de la pâte cimentaire, un gradient de pH est visible. Ce 
gradient de pH évolue de pH 7,6 à l’extérieur du biofilm jusqu’à une valeur légèrement plus 
faible autour de 7,3-7,2 vers la surface de la pâte de ciment. La valeur de 7,6 légèrement 
supérieure à la valeur de pH du tampon seul, 7,4, peut être expliquée par l’influence d’éléments 
relargués par la pâte cimentaire lors de son immersion dans le tampon. L’épaisseur de la couche 
dans lequel ce gradient a été identifié varie d’un échantillon à un autre et plus particulièrement 
en fonction de l’âge de la culture. Pour une culture de deux semaines, la couche a une épaisseur 
autour de 10 µm alors qu’après 3 semaines cette épaisseur est plutôt de l’ordre de 20 µm. Cette 
modification de pH dans le micro-environnement immédiat de la pâte cimentaire pourrait bien 
correspondre à la présence d’un biofilm de C. sticklandii sur la surface des pâtes de ciment. 
L’augmentation de l’épaisseur de la couche dans laquelle le gradient de pH s’établit (10 vs. 20 
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Figure III.9. Evolution du pH par mesure de la durée de vie moyenne du signal fluorescent émis dans le milieu extracellulaire 
dans des biofilms de C. sticklandii formés sur des échantillons de pâte de ciment. L’analyse microscopique a été réalisée 
entre la surface de la pâte de ciment et la lamelle de verre sur laquelle est déposé l’échantillon de pâte de ciment. La 
distinction entre le milieu réactionnel (à gauche) et le biofilm (à droite) est permise par une barre noire. 
A et B échantillon issu d’une culture âgée de 2 semaines 





partiellement été confirmée par des observations microscopiques additionnelles des palets de 
pâte cimentaire qui ont été marqués au SYTO 9, un fluorochrome spécifique des acides 
nucléiques. Le SYTO 9 permet de visualiser par fluorescence les bactéries Gram-positives et 
Gram-négatives, vivantes et mortes, en suspension (planctoniques) ou en biofilm (sessiles). Ce 
marqueur permet donc ici de révéler la présence de C. sticklandii accrochées à la pâte cimentaire 
et d’imager des biofilms dans les zones où des gradients de pH ont été identifiés. Il n’a 
cependant pas été possible de définir avec précision l’épaisseur réelle des biofilms dans la 
mesure où la densité cellulaire était très faible, 20-30 bactéries environ par plan de 184 µm par 
184 µm. Toutefois, plusieurs couches cellulaires superposées ont pu être tout de même 
constatées à chaque observation dans les zones correspondant à des zones de gradient de pH. 
Cependant, la mesure d’un pH de 7,2 réalisée au contact de la pâte de ciment ne signifie pas 
que lorsque le biofilm était dans son milieu réactionnel, le pH dans le biofilm au contact de la 
pâte de ciment était de 7,2. L’immersion du biofilm dans du tampon phosphate a probablement 
modifié ce pH car les ions phosphates ont diffusé dans la profondeur du biofilm et réagit avec 
les espèces acides du biofilm. A partir de la relation (III.2), il est possible de calculer à partir 
du pKa du couple HPO4
2- /H2PO4
- qui est de 7,2, le ratio des concentrations en HPO4
2- et H2PO4
- 
en fonction du pH mesuré. 






Sachant que la concentration totale en ions phosphates est celle du tampon, il est possible de 
calculer la concentration de chaque espèce du couple. Ainsi nous pouvons calculer la 
concentration en HPO4
2- dans le liquide et au voisinage de la pâte en faisant l’hypothèse que 
pour une épaisseur de biofilm aussi faible l’intégralité des ions phosphates ont pu diffuser dans 
le biofilm et que la concentration totale en ions phosphates au voisinage de la pâte de ciment 
est très proche de celle dans le milieu réactionnel. Nous trouvons donc, 0,05 mol.L-1 d’ions 
HPO4
2- au contact de la pâte de ciment et 0,071 mol.L-1 dans le milieu réactionnel soit une 
différence de 0,021 mol.L-1. En travaillant avec l’hypothèse que cette différence de 
concentration est seulement due à la réaction des ions HPO4
2- avec les ions H3O
+ nous pouvons 
en conclure qu’il y avait 0,021 mol.L-1 supplémentaire d’ions H3O
+ au contact de la pâte de 
ciment. Une telle valeur de concentration correspondrait à un pH de 1,7 dans de l’eau pure. 
Néanmoins, rappelons que les ions H3O
+ ne sont pas en équilibre avec seulement les phosphates 





biofilm ainsi qu’avec des composés, notamment les ions Ca2+, relargués par la pâte dont la 
composition exacte est inconnue. Par conséquent, cette valeur de pH égale à 1,7 n’est pas la 
valeur réelle du pH dans le biofilm. Elle laisse tout de même présager d’une production locale 
de composés aux propriétés acides, non négligeable dans la structure du biofilm. Pour 
objectivement déterminer par le calcul la valeur exacte du pH, il faudrait connaître plus en 
détails la composition chimique exacte du milieu extracellulaire au contact de la pâte de ciment. 
Expérimentalement, l’utilisation de solutions de phosphate moins concentrées pourrait 
rapidement conduire à valider les hypothèses et les valeurs de pH. Aussi, par un développement 
expérimental plus poussé, la mesure du pH dans le biofilm pourrait être réalisée directement 
dans son milieu réactionnel. Toutefois, ce type de mesure présente deux inconvénients majeurs : 
(i) Dans le cadre des milieux de méthanisation, ceux-ci sont opaques, ce qui constitue 
un problème pour l’observation de biofilm immergés dans leur milieu puisque le 
signal lumineux doit pouvoir traverser l’échantillon. 
(ii) Dans un cadre plus général, l’observation des échantillons dans leur milieu peut 
introduire des biais causés par les différences de composition chimique des milieux. 
Les propriétés de fluorescence de la sonde pourraient être influencées par la 
présence ou l’absence d’un composé spécifique qui pourrait biaiser la comparaison 
des résultats entre eux. Eventuellement, une calibration directement dans le milieu 
rationnel, équilibré à différents pH, est concevable. 
 
III.3. Conclusion 
III.3.1. Protocoles de décrochage des strates du biofilm  
Parmi 4 méthodes et leurs combinaisons, deux traitements de décrochage ont été retenus, un 
protocole utilisant une simple immersion dans du tampon phosphate pendant une durée de 15 
minutes, et un autre par sonication dans du tampon phosphate pendant 3 minutes. La biomasse 
décrochée par ces traitements a été évaluée quantitativement par comptage cellulaire avec une 
cellule de Neubauer et par qPCR et qualitativement par microscopie électronique et séquençage 
de l’ADNr 16S. Il est apparu que la quantification par qPCR était la méthode qui donnait une 
vue plus représentative et cohérente des quantités relatives de biomasse cellulaire entre les 
échantillons de biofilms décrochés. Cette méthode de qPCR n’est pas directe ni possible en 





 Les résultats de ces analyses qualitative et quantitatives de la biomasse décrochée par les deux 
traitements retenus semblent mettre en évidence l’existence de ce que l’on considère être deux 
strates distinctes dans l’épaisseur du biofilm : la biomasse qualifiée de « faiblement attachée » 
décrochée facilement par une simple immersion dans du tampon phosphate et la biomasse 
qualifiée de « fortement attachée » décrochée par sonication. La réalisation successivement des 
deux traitements a entraîné la perte d’une partie de la biomasse du biofilm, laissant craindre une 
potentielle information dégradée. Ce mode opératoire a par conséquent été abandonné.  
Quand les traitements sont réalisés indépendamment (et non successivement), la biomasse 
« fortement attachée » inclut également la strate « faiblement attachée ». Enfin, en plus des 
deux strates distinctes de biofilm, un troisième type de compartiment microbien correspondant 
à la biomasse dite « planctonique », présente dans le milieu réactionnel liquide, a pu être 
définie. En première approche, pour des temps de cultures de 5 semaines, les communautés 
microbiennes diffèrent entre les compartiments : une proportion du phylum Euryarcheaota plus 
élevée dans la biomasse planctonique et une proportion du phylum Firmicutes plus élevéess 
dans le biofilm fortement attaché comparé aux proportions observées dans le biofilm faiblement 
attaché. Ces divergences de populations à l’intérieur des communautés spécifiques des trois 
compartiments sont investiguées plus en profondeur à partir de matériaux cimentaires immergés 
dans des milieux de méthanisation pendant des temps longs allant jusqu’à 30 semaines 
(Chapitre IV.1. ). 
 
III.3.2. Protocole de mesure du pH extracellulaire au sein d’un biofilm  
Il apparait qu’une mesure du pH extracellulaire au sein d’un biofilm par mesure du temps de 
vie moyen du signal fluorescent de la sonde BCECF peut être réalisée dans des gammes de pH 
entre 5,9 et 7,5 et avec moins de précision entre 7,5 et 8,2. Son application sur un biofilm 
acidogène de C. sticklandii formé sur une pâte de ciment a permis de suivre l’évolution du pH 
dans ce biofilm avec une résolution de l’ordre du µm. La méthode a permis de mettre en 
évidence un gradient de pH dans l’épaisseur de ce biofilm, de quelques dizaines de µm 
d’épaisseur, perpendiculairement à la surface de la pâte. Cependant cette méthode ne permet de 
visualiser que des pH compris entre 5,9 et 8,2 et pour élargir cette gamme il faudrait tester 
d’autre sondes fluorescentes avec des pKa éloignés de cette gamme de pH. L’immersion du 
biofilm dans du tampon Phophate a ici biaisé les résultats. Mais ce choix permet aussi de 





partie avec de futurs résultats obtenus avec la même méthode. Dans la suite des travaux 
présentés dans ce manuscrit, cette méthode de détermination du pH local dans les biofilms a 
donc été testée pour suivre l’évolution du pH dans des biofilms formés après immersion de pâte 
de ciments dans un milieu de méthanisation pour des durées comprise entre 2 et 15 semaines, 
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Ce chapitre est organisé en trois parties dans lesquelles sont présentés les résultats obtenus à 
partir d’expérimentations d’immersion de matériaux cimentaires dans des milieux de 
méthanisation. Les résultats présentés sont axés sur l’étude de la diversité des populations 
microbiennes sessiles et planctoniques mais aussi sur l’évolution des agents chimiques agressifs 
vis-à-vis des matériaux cimentaires ainsi que l’état de biodétérioration des matériaux 
cimentaires exposés aux milieux de méthanisation. L’objectif de ce chapitre est de mettre en 
évidence les relations entre les populations microbiennes au sein du biofilm et dans le milieu 
réactionnel avec les métabolites agressifs biogénérés et leurs conséquences sur la 
biodétérioration des matériaux cimentaires. 
La première partie présente l’étude des populations microbiennes présentes à la surface des 
échantillons de pâte cimentaire CEM I immergées 5 semaines dans un biodéchet reconstitué 
reproduisant le milieu de méthanisation. Deux strates du biofilm ont été considérées : le biofilm 
faiblement attaché et le biofilm fortement attaché. Les populations microbiennes des biofilms 
ont été comparées à la population planctonique présente dans le milieu réactionnel. Des essais 
complémentaires réalisés pendant 15 semaines ont été présentés dans la deuxième partie, afin 
d’évaluer les phénomènes de biodétérioration des matériaux cimentaires à plus long terme. En 
fin, la troisième partie est consacrée à étudier l’effet de différents types de matériaux 
cimentaires sur la sélection des populations microbiennes qui forment des biofilms à la surface 
des matériaux cimentaires et sur celles qui se développent dans le milieu réactionnel. En 
confrontant les résultats des trois parties, il devient possible d’apporter plus d’informations sur 
la biodétérioration des matériaux cimentaires dans les milieux de méthanisation en se basant 
sur les populations microbiennes exclusives des biofilms et celles caractéristiques du milieu de 
méthanisation. 
 
IV.1. Etude de la diversité des communautés microbiennes au sein des 
différentes strates du biofilm 
Dans le chapitre précédent, nous avions évalué l’efficacité de trois traitements pour décrocher 
différentes strates des biofilms qui s’étaient développés à la surface d’échantillons de pâte 
cimentaire CEM I que nous avions immergé pendant 5 semaines dans un milieu reproduisant 
les conditions de méthanisation. Les résultats de séquençage à haut débit de l’ADNr 16s ont 





du biofilm. Pour rappel, la notion de « strate » fait référence à des couches différentes de biofilm 
superposées sur le support solide cimentaire. La strate définie comme « faiblement attachée » 
est décrochée par un traitement d’immersion dans du tampon Phosphate et la strate « fortement 
attachée » est décrochée par deux traitements différents, un traitement de sonication ou un 
traitement où le biofilm est retiré de la surface à l’aide d’une lame de cutter. Comme la 
comparaison des populations microbiennes au niveau du phylum a été suffisante pour mettre 
en évidence l’existence des deux strates du biofilm et à valider le protocole de décrochage du 
biofilm, l’étude de la diversité microbienne n’a pas été plus approfondie dans la partie III.1.. 
Elle est ici reprise et détaillée plus en profondeur dans cette partie.  
 
IV.1.1. Analyses statistiques de la répartition des OTU dans les échantillons 
séquencés 
La Figure IV.1 montre une carte d’abondance regroupant toutes les OTUs représentant au moins 
1% de la population bactérienne totale des échantillons testés. Les OTUs sont regroupées selon 
leur similarité entre elles. Deux grands groupes sont distingués : le groupe A regroupant les 
échantillons du milieu réactionnel (liquide) et ceux du biofilm faiblement attaché, et le groupe 
B réunissant tous les échantillons de biofilm fortement attaché. Les trois sous-groupes du 
groupe A (A-1-1, A-1-2 et A-2) contiennent exclusivement des échantillons de biofilm 
faiblement attaché (sous-groupes A-2 et A-1-1) ou des échantillons de milieu réactionnel (sous-
groupe A-1-2), différenciant les échantillons par leur origine (biofilm faiblement attaché ou 
biomasse planctonique). Au sein du groupe B, les sous-groupes contiennent les deux groupes 
d’échantillons du biofilm fortement attaché, le biofilm décroché par traitement mécanique 
(cutter) et celui décroché par un traitement physique (sonication), indiquant une faible 
différence entre ces deux types d’échantillon. Concernant le regroupement associé aux OTUs, 
deux grands groupes, nommés I et II, ont également pu être mis en évidence ( Figure IV.1) : le 
groupe I dont les OTUs se retrouvent majoritairement dans le groupe B et le groupe II associé 
aux OTUs du groupe A. Cependant, ces regroupements d’OTUs ne permettent pas de 
synthétiser efficacement la relation entre chaque OTU et les différents types d’échantillons 
puisqu’il ne met pas spécifiquement en évidence les différences de populations effectives entre 








Pour cela, une autre approche d’analyse, l’analyse en composante principale (ACP), a été 
utilisée sur les mêmes données car elle permet de mettre en évidence dans un jeu de données 
les corrélations possibles sous la forme d’une représentation graphique. En effet, l’analyse en 
composantes principales permet d’organiser un jeu de données selon différentes variables, 
appelées composantes principales (CP). Ces CP sont construites de façon à expliquer 
individuellement le plus de variabilité possible du jeu de données tout en étant indépendantes 
les unes des autres. 
 
Figure IV.1. Carte d’abondance du séquençage à haut débit 16S d'extraits d'ADN d'échantillons de milieu réactionnel 
(liquide) et de biofilm (faiblement et fortement attaché) prélevés à la surface d'échantillons de matériaux cimentaires CEM I 
après 5 semaines d’expérimentation 
Biofaible et Biofort correspondent respectivement aux échantillons de biofilm faiblement et fortement attachés, Liq à la biomasse planctonique 
et Cut à celle décrochée par un traitement mécanique. Les triplicats sont identifiés par a, b et c. Seules les OTUs avec une abondance d’au 






Elles sont ensuite classées par ordre décroissant de quantité de variabilité associée à cette CP. 
Cette approche permet d’identifier graphiquement la présence éventuelle de facteur(s) ayant un 
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Figure IV.2. Analyse en Composantes Principales (ACP) des communautés microbiennes dans les échantillons de milieu 
réactionnel (liquide) et du biofilm (faiblement et fortement attaché) prélevé à la surface de matériaux cimentaires CEM I 






variabilité. La Figure IV.2 A présente la répartition des 12 échantillons selon les deux premières 
CP, qui expliquent le plus de variabilité et la Figure IV.2 B indique les relations entre la 
présence d’une OTU donnée et ces deux CP. La Figure IV.2 A montre très clairement le 
regroupement des échantillons selon trois groupes distincts : le biofilm faiblement attaché en 
rouge, le biofilm fortement attaché en vert, et les échantillons issus du milieu réactionnel en 
bleu. La première CP (en abscisse) explique à elle seule 55% de la variabilité du jeu de données 
et scinde les échantillons en deux groupes de 6 par rapport à l’axe « dimension 1 » de la Figure 
IV.2 A, le biofilm fortement attaché à gauche et les 6 autres échantillons à droite. La deuxième 
CP (en ordonnée) explique 21% de la variabilité et semble avoir relativement peu d’influence 
sur le groupe situé à gauche de la  Figure IV.2 A. En revanche, pour le groupe situé à droite, il 
apparait que les échantillons issus du milieu réactionnel sont au-dessus de ceux correspondant 
au biofilm faiblement attaché. De plus, un des 3 échantillons de ce dernier groupe (nommé 
Biofaible b) est situé à l’écart des deux autres. Cette CP fait donc une distinction entre les 
échantillons de biofilm faiblement attaché et les échantillons du milieu réactionnel. Par 
conséquent, pour interpréter la Figure IV.2B, nous considérons qu’une OTU située à gauche est 
associée principalement aux échantillons de biofilm fortement attaché et qu’une OTU située en 
haut à droite est associée à ceux issus du milieu réactionnel et enfin celle positionnée en bas à 
droite à la biomasse faiblement attachée. Parmi les OTUs identifiées associées aux échantillons 
de biofilm fortement attaché se trouve deux membres du genre Desulfovibrio, dont l’espèce 
Desulfovibrio vulgaris. Ce genre est connu pour fonctionner par des métabolismes de 
fermentation et de respiration qui produisent majoritairement de l’acétate et du CO2 (Kuever et 
al., 2005). D’autres bactéries ont été identifiées comme appartenant à des genres, tels que 
Bordetella et Caloramator, ainsi qu’aux espèces bactériennes Megasphaera eldesnii, 
Lactobacillus debrueckii, Bifidobacterium adolescentis, Acinetobacter baumanii et 
Clostridium butyricum. Parmi ces bactéries, toutes, exceptées Bordetella et Acinetobacter, sont 
acidogènes (Whitman et al., 2015a). Pour les 8 OTUs identifiées comme étant corrélées avec 
les échantillons du milieu réactionnel, deux entre celles, identifiées à Methanobrevibacter 
smithii et à Methanosarcina, sont des archées méthanogènes alors que 6 n’ont pas pu être 
identifiées. Concernant les OTUs associées à la biomasse faiblement attachée, 5 sur 8 n’ont pu 
être identifiées, les 3 OTUs identifiées correspondent à Acetobacter peroxydans, Desulfovibrio 
desulfuricans et Azotobacter chroococcum, trois espèces bactériennes fonctionnant grâce à un 





IV.1.2. Populations microbiennes retrouvées dans le milieu réactionnel et le biofilm 
faiblement ou fortement attaché 
Il existe donc des différences de populations bactériennes au sein de la biomasse planctonique 
et des deux strates de la biomasse sessile (biofilm fortement attaché et biofilm faiblement 
attaché), qui sont résumées sur la Figure IV.3. Malgré le peu d’OTUs qui ont pu être identifiées 
dans le milieu réactionnel, celles identifiées correspondent toutes à des archées méthanogènes. 
Dans le biofilm faiblement attaché se retrouvent des bactéries productrices de CO2 et dans le 
biofilm fortement attaché, c’est-à-dire au contact le plus proche du matériau cimentaire, il y a 
majoritairement des bactéries acidogènes. Il est cependant difficile d’extrapoler ces résultats 
aux communautés microbiennes rencontrées dans les procédés de méthanisation.  
En effet, rappelons que même s’il y a 3 réplicats dans ces échantillons, il s’agit de réplicas 
techniques initialement prévus pour valider la reproductibilité du protocole de décrochage du 
biofilm et de la méthode d’analyse utilisée. En réalité, les échantillons présentés sont issus de 
seulement deux cultures distinctes réalisées en parallèle ; ce qui limite la confiance que l’on 
peut accorder vis-à-vis de la reproductibilité de ces résultats par rapport aux conditions réelles 
d’un digesteur. De plus, il manque des informations sur l’évolution de ces communautés 
microbiennes au cours du temps, notamment pendant un cycle de méthanisation et d’un cycle 
à l’autre. Pour cela, des analyses sur un groupe d’échantillons plus important seraient 
nécessaires. 
  
Figure IV.3. Synthèse des populations microbiennes retrouvées dans un milieu reproduisant les conditions d’un digesteur 





IV.2. Etude de la cinétique de biodétérioration de matériaux cimentaires 
exposés à des conditions de méthanisation et de l’évolution de la communauté 
associée  
Les travaux présentés dans cette partie ont pour objectifs de réaliser un suivi dynamique de la 
production des composés agressifs (CO2, NH4
+ et acides acétique, butyrique et propionique) en 
relation avec la biodétérioration des matériaux cimentaires estimée au travers de la 
détermination de la profondeur totale biodétériorée dans le contexte de méthanisation. A cela 
s’ajoute le suivi dynamique des populations au sein de la communauté microbienne établie sur 
la surface de matériaux cimentaires sous la forme d’un biofilm fortement ou faiblement attaché 
et celles présentes au sein du milieu réactionnel. Enfin, la caractérisation chimique et structurale 
des matériaux cimentaires permet de mettre en relation le degré de biodétérioration des 
matériaux cimentaires avec les populations microbiennes au cours du processus de 
méthanisation. Ces résultats ont fait l’objet d’une publication « Biodeterioration kinetics and 
microbial community organization on surface of cementitious materials exposed to anaerobic 
digestion conditions» dans le journal Journal of Environmental Chemical Engineering selon la 


























































Une mesure du pH extracellulaire au sein du biofilm s’étant développé sur la surface des palets 
de pâte cimentaire a été réalisée selon le protocole mis au point dans la partie III.2. a été réalisée 
et n’a pas été inclus dans la publication. Pour chacune des échéances, 2, 3, 4, 5, 10 et 15 
semaines, l’analyse a été réalisée sur le palet n’ayant pas subi de traitement de décrochage du 
biofilm. Les mesures de pH réalisées ont donné le même résultat pour tous les échantillons 
indépendamment de l’échéance associée à l’échantillon. Le Tm moyen mesuré est au-dessus de 
3,71 ns, soit dans les gammes hautes de mesure du pH de la sonde fluorescente BCECF (Figure 
III.8). Cela signifie que pour tous les échantillons, dans les conditions où il a été mesuré, le pH 
du biofilm avoisinant la pâte cimentaire est supérieur ou égal à 8. La méthode employée, ne 
permet pas, dans ce cas, de mettre en évidence d’éventuelles variations de pH au sein du biofilm. 
Les résultats obtenus ont permis de mettre en évidence une différence de communautés 
microbiennes sessile et planctonique. En effet, davantage de bactéries acidogènes ont été 
retrouvées dans le biofilm, particulièrement des bactéries appartenant au genre Clostridium. En 
revanche, des microorganismes impliqués dans la méthanogénèse et l’acétogénèse ont été 
retrouvés dans le milieu réactionnel. La biodétérioration de la pâte cimentaire résulte d’une 
décalcification de la pâte cimentaire CEM I par la dissolution des phases hydratées et anhydres, 
suivie d’une carbonatation en surface. L’évolution des agents agressifs est en accord avec ce 
qui est attendu dans un procédé de méthanisation : production lente d’ions NH4
+ et de CO2 
durant toute l’expérimentation et production d’AGV en début de cycle suivi de leur 
consommation à la fin d’un cycle. Seulement, pour l’acide propionique, sa consommation n’a 
pas eu lieu lors du premier cycle, elle a commencé pendant le deuxième cycle. Au niveau des 
populations microbiennes, ce phénomène a pour conséquence une sélection des archées 
méthanogènes hydrogénotrophes aux détriment des archées acétoclastiques. Ce phénomène est 
en théorie réversible et des essais plus longs aurait certainement permis de le confirmer. Enfin, 
la présence plus importante de bactéries acidogènes dans le biofilm pourrait constituer une piste 
pour expliquer l’effet catalytique du biofilm sur la biodétérioration des matériaux cimentaires. 
Cependant, il n’y a pas eu de différences nettes mises en évidence entre le biofilm faiblement 
attaché et celui fortement attaché et l’emplacement de ces bactéries n’a pu être déterminé avec 
précision. Une approche FISH avec des sondes fluorescentes ciblant des séquences d’ADN 






IV.3. Influence des matériaux cimentaires sur la diversité de la communauté 
microbienne  
IV.3.1. Contexte de l’étude 
Dans le cadre du projet collaboratif BIBENdOM (Projet-ANR-16-CE22-0011), la thèse de 
Marie Giroudon (INSA Toulouse, Laboratoire Matériaux et Durabilité des Constructions et 
Toulouse Biotechnology Institute) intitulée  « Evaluation des interactions entre biodéchets en 
digestion anaérobie et matériaux cimentaires à base de différents liants en vue d’une meilleure 
durabilité des structures de méthanisation » (Giroudon, 2021) vise à comprendre les 
mécanismes d’interactions biogéochimiques entre le biofilm, le milieu de méthanisation et les 
matériaux cimentaires constitués à partir de différents liants. La résistance de différents 
matériaux cimentaires (pâtes cimentaires à base de CEM I, CEM III/B, de ciments d’aluminate 
de calcium (CAC), et de ciment à base de métakaolin alcali-activé (MKAA) et laitier alcali-
activé) a été évaluée pour comprendre la résistance de ces matériaux aux attaques biochimiques 
dans les conditions de méthanisation. Comme le degré de biodétérioration des matériaux 
cimentaires dépend probablement des populations microbiennes, une étude de la diversité des 
populations microbiennes présentes au sein des biofilms qui se sont formés à la surface des 
matériaux cimentaires et dans le milieu réactionnel d’étude a été réalisée, afin de mettre en 
évidence des différences de populations microbiennes en relation avec la durabilité des 
matériaux cimentaires testés. Ces résultats devraient permettre en partie d’apporter une 
confirmation ou un éclairage sur les mécanismes permettant d’expliquer la résistance des 
matériaux cimentaires face à la biodétérioration.  
Les travaux présentés dans cette partie reposent sur une expérimentation en laboratoire 
conduites durant la thèse de Marie Giroudon (2021), qui a consisté à immerger des cylindres de 
pâtes cimentaires (CEM I, CEM III, CAC, MKAA) dans un biodéchet à base de brisure de maïs 
préalablement inoculé avec un prélèvement microbien issu d’une station de méthanisation 
fonctionnelle. Le ratio surface exposée sur volume de milieu de chaque échantillon de pâte 
cimentaire est de 85 cm2.L-1. L’expérimentation a duré 30 semaines correspondant à 5 cycles 
de méthanisation en discontinu. A la fin d’un cycle, du substrat a été ajouté dans le milieu 
réactionnel (comme dans le cas d’un fed-batch) pour redémarrer un nouveau cycle. Pour chaque 
type de matériau cimentaire, les essais de biodétérioration ont été réalisés en deux réplicas. De 
plus, deux réacteurs ne contenant pas d’échantillon de pâte cimentaire ont également été suivis 
en parallèle, afin de constituer des témoins. Des prélèvements du milieu réactionnel ont été 






AGV et CO2) et également les éléments chimiques (Ca, Na, K, P, Mg) rélargués par le matériau 
cimentaire. La quantité de biogaz (CO2, CH4) a aussi été suivie régulièrement. Ces travaux 
collaboratifs ont été valorisés sous la forme d’une publication scientifique soumise à Journal of 
Environmental Management. Seule l’étude des populations microbiennes présentes à la surface 
des matériaux cimentaires et dans le milieu réactionnel est présentée dans cette partie. Les 
analyses microbiologiques n’ont pu être réalisées qu’après les 5 cycles de méthanisation, sur 
un seul échantillon de pâte cimentaire (CEM I, CEM III, CAC, MKAA) et de milieu réactionnel 
correspondant. Le milieu réactionnel contenu dans les deux essais témoin a également été 
analysé. N’ayant qu’un seul échantillon de biofilm par matériau, le décrochage de la biomasse 
faiblement attachée et de celle fortement attachée a été finalement réalisé par un décrochage 
successif sur le même échantillon, ce que nous avions rejeté précédemment comme méthode à 
cause de la trop faible quantité d’ADN récupérée (partie III.1.4.). La surface des échantillons 
cimentaires et l’âge du biofilm étant ici nettement plus importante, il a été supposé qu’il y aurait 
assez de biomasse adhérée pour réaliser les deux traitements successivement. 
 
IV.3.2. Analyse statistique de la répartition des OTUs dans les échantillons 
séquencés 
Une analyse des populations microbiennes a été réalisée selon les mêmes techniques 
génomiques que celles utilisées précédemment : extraction d’ADN suivi du séquençage de 
l’ADNr 16S (parties III.1.2. Matériels et Méthodes spécifiqueset IV.1. Etude de la diversité des 
communautés microbiennes au sein des différentes strates du biofilm). La Figure IV.4 montre 
une heatmap réalisée à partir des résultats du séquençage à haut débit des extraits d'ADNr 16S 
des échantillons de milieu réactionnel et des biofilms (faiblement et fortement attaché) présents 
à la surface des matériaux cimentaires après 5 cycles de méthanisation. Les regroupements par 
similarité permettent de distinguer les différents groupes et sous-groupes. Les regroupements 
associés aux matériaux cimentaires sont affichés en haut (en abscisse) de la Figure IV.4, et ceux 
associés aux OTUs à gauche (en ordonnée) de la Figure IV.4 Pour les matériaux cimentaires, il 
y a d'abord un regroupement en fonction du type de matériau utilisé: le groupe correspondant 
au matériau cimentaire à base de MKAA et le groupe regroupant tous les autres matériaux 
cimentaires et les témoins. Les sous-groupes dépendent du type de matériaux cimentaires et 







En ce qui concerne les regroupements des OTUs, il y a également des groupes et des sous-
groupes qui ont été clustérisés. Cependant, il ne semble pas y avoir de relations étroites entre 
les groupes de matériaux cimentaires et les groupes d'OTUs. Par exemple, le groupe B-1 
renferme des OTUs qui semblent appartenir aux échantillons associés au matériau cimentaire 
MKAA mais aussi aux échantillons de biomasse planctonique des autres matériaux cimentaires. 
Cet appariement par similarité ne permet donc pas de mettre clairement en évidence les relations 
existantes entre les populations bactériennes et le type de matériaux cimentaires utilisés. Pour 
améliorer l’exploitation des résultats, une analyse en composantes principales a été effectuée. 
La Figure IV.5 montre la répartition des OTUs et des échantillons de matériaux cimentaires, 
selon deux CP. Les échantillons situés à droite de l’axe «  dimension 1 » (en abscisse) de la 
Figure IV.5-A appartiennent aux échantillons de MKAA, tandis que tous les autres échantillons 
sont regroupés à gauche de ce même axe. Cela signifie que la première CP (en abscisse), qui 
explique 33,3% de la variabilité, est  corrélée à la présence de MKAA. La deuxième CP (en 
ordonnée), qui explique 32,1% de la variabilité, est corrélée avec le type de biomasses 
Figure IV.4. Carte d’abondance du séquençage à haut débit 16S d'extraits d'ADN d'échantillons de milieu réactionnel 
(liquide) et du biofilm (faiblement et fortement attaché) prélevé à la surface d'échantillons de matériaux cimentaires après 30 
semaines d’expérimentation. 
bfaible : Biofilm faiblement attaché ; bfort : Biofilm fortement attaché ; liq : biomasse planctonique ; seuls les OTUs avec une abondance d'au 






plantonique ou sessile (biofilm faiblement ou fortement attaché). En effet, plus les 
microorganismes sont proches de la surface du matériau cimentaire, plus le groupe apparaît 
haut sur l’axe des ordonnées « dimension 2 » (Figure IV.5-B). 
 
 
Ces deux CP peuvent alors être utilisées, afin d'identifier les OTUs qui sont corrélées avec le 
type de matériau utilisé (CP 1) ou le type de biomasse (CP 2). Les variables (les OTUs), 
corrélées avec un cos2 supérieur à 0,6, sont représentées sur la Figure IV.6. 
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Figure IV.5. Analyses en Composantes Principales réalisées sur les communautés microbiennes au sein du biofilm 
(faiblement et fortement attaché) formé à la surface des différents matériaux testés et dans le milieu réactionnel après 30 







 Les OTUs fortement associées à la présence de MKAA sont situées à droite de l’axe 
« dimension 1 » et la plupart de celles identifiées (4 sur 6) appartiennent au genre Clostridium 
comprenant les espèces Clostridium butyricum et Clostridium favosporum. Ce genre est, 
rappelons le, généralement impliqué à la fois dans les étapes d’hydrolyse et d'acidogénèse du 
processus de digestion anaérobie (Sun et al., 2017). Les deux autres OTUs identifiés 
appartiennent au genre Aminobacterium connu pour son implication dans la fermentation des 
acides aminés, et au genre Petrimonas connu comme étant une bactérie acétogène (Baena et al., 
2000; Board, 2015b). Quant aux OTUs fortement corrélées à l'absence de MKAA, elles sont 
plus diverses et représentées à gauche sur l’axe « dimension 1 » de la Figure IV.6. Il y a, parmi 
ces OTUs, deux archées méthanogènes du genre Methanobacterium, des bactéries des genres 














-1,0                                       -0,5                                       0                                        0,5                                      1,0 
























Figure IV.6. ACP des communautés bactériennes dans les différents échantillons de méthanisation - Répartition des OTUs 
selon deux principaux composantes principales (CP). La première CP place à droite les OTUs corrélés avec la présence de 
MKAA. La deuxième CP place en haut les OTUs présentes dans le biofilm fortement attaché et en bas celles présentes dans 






fermentant les acides aminés (Schink, 2015; Venkiteshwaran et al., 2015). On retrouve 
également Acetobacteroides hydrogenigenes et Flexilineai flocculi, qui sont respectivement 
une bactérie acétogène, et une bactérie fermentant des glucides (Su et al., 2014; Tourlousse and 
Sekiguchi, 2018). En ce qui concerne les OTUs corrélées avec le type de biomasse la Figure 
IV.6 contient, en haut de l’axe « dimension 2 » , les OTUs corrélées avec les couches les plus 
profondes du biofilm, c’est-à-dire les échantillons de biomasse fortement attachée.  
Parmi les 9 OTUs identifiés, 5 appartiennent au genre Clostridium, avec notamment 
Clostridium butyricum. Les 4 autres OTUs appartiennent aux genres Pseudomonas, 
Turicibacter et Eubacterium, les deux derniers étant connus comme des genres regroupant des 
bactéries acidogènes (Bosshard, 2015; Wade, 2015). Rappelons qu’au sein du genre 
Pseudomonas, certaines espèces sont des bactéries au métabolisme respiratoire, qui produisent 
du CO2 et qui sont bien connues pour former des biofilms (Yoon et al., 2002). Quatre OTUs ont 
été plus spécifiquement identifiées comme fortement associées au mode de vie planctonique, 
situées en bas sur l’axe « dimension 2 » : deux bactéries du genre Aminobacterium, une bactérie 
du genre Synergistes (connu comme fermentant des acides aminés) et une autre du genre 
Petrimonas (Board, 2015a). La présence du genre Clostridium semble donc être en corrélation 
avec le mode de vie sessile et la nuance cimentaire à base de MKAA. Le fait que la biomasse 
faiblement attachée contienne moins de membres de ce genre bactérien que la biomasse 
fortement attachée et encore moins pour la biomasse planctonique semble indiquer que le genre 
Clostridium est davantage présent au contact de la surface du matériau. De plus, un nombre 
plus élevé de bactéries ayant un métabolisme de fermentation des acides aminés (avec 
production d’ions NH4
+) a été davantage détecté dans le milieu réactionnel que dans les biofilms 
développés sur la surface des matériaux cimentaires.  
 
IV.3.3. Communautés microbiennes identifiées comme associées aux modes de vile 
sessiles et planctoniques 
Les analyses de comparaison statistique des communautés bactériennes montrent des 
différences entre les communautés microbiennes issues des échantillons de biofilm (faiblement 
et fortement attaché) et les communautés issues des échantillons de milieu réactionnel. En effet, 
dans le cadre de ces essais, plus d'OTUs identifiées comme étant des bactéries acidogènes ont 
été retrouvées dans le biofilm fortement attaché, particulièrement des bactéries du genre 
Clostridium. Ce phénomène a été retrouvé pour tous les matériaux testés. De plus, les OTUs 





avec le mode de vie planctonique et sessile, indiquant que ces bactéries sont présentes dans les 
deux communautés microbiennes. Cela pourrait être la conséquence de la formation du biofilm 
au début du processus de méthanisation, au cours des deux premières étapes (hydrolyse et 
acidogénèse), empêchant les méthanogènes et les acétogènes de se développer lors des deux 
dernières étapes dans le biofilm, en raison du manque d'espace disponible à l'intérieur de celui-
ci ou de l’acidité générée par les bactéries. En revanche, dans les essais de biodétérioration 
réalisé en présence du biodéchet reconstitué pendant 15 semaines nous avions observé que les 
microorganismes impliqués dans les deux dernières étapes de la méthanisation (étapes 
d’acétogénèse et de méthanogénèse) étaient plus retrouvés dans le milieu réactionnel (partie 
IV.2.). Ce phénomène pourrait s'expliquer par le fait que les échantillons présentés ici ont été 
exposés au substrat (brisure de maïs) pendant une durée plus longue (30 semaines au lieu de 15 
semaines). Ce qui offrirait plus de temps aux communautés planctoniques et sessiles pour se 
mélanger entres elles et plus particulièrement aux méthanogènes et acétogènes de s’installer 
dans le biofilm lors de sa maturation. En revanche, ce phénomène ne semble pas dû au 
remplacement des bactéries acidogènes, premières arrivées dans le biofilm, puisque ces 
dernières sont toujours retrouvées dans la couche la plus profonde du biofilm. Il est possible 
qu’en gagnant en épaisseur le biofilm ait pu dégager suffisamment de place pour permettre une 
installation progressive des microorganismes absents du biofilm lors de sa formation. Cette 
différence de population microbienne peut aussi s’expliquer par le fait que l’inoculum utilisé 
pour les essais durant 30 semaines était issu d’un digesteur en activité contenant une population 
microbienne adaptée au processus de méthanisation alors que celui utilisé pour les essais menés 
pendant 15 semaines provenait d’une station d’épuration. En effet, pour les essais de longue 
durée, la plus grande proportion d’acétogènes et de méthanogènes détectée au début de 
l’expérimentation pourrait provenir de l’inoculum. Cependant, la corrélation entre le genre 
Clostridium et la localisation du biofilm fortement attaché pourrait également être due au fait 
que ce genre est plus résistant aux conditions inhospitalières pour les microorganismes à 
proximité des matériaux cimentaires fraîchement immergés, à cause des éléments chimiques 
relargués suite à la dissolution des phases cimentaires exposées aux conditions acides générées 
par l’acidogénèse. Ces agents chimiques et en particulier les ions sodium, calcium et hydroxyles 
peuvent être responsables d’une augmentation de la salinité et du pH avoisinant la pâte 
cimentaire. Après son installation dans le biofilm à proximité de la pâte cimentaire, le 
métabolisme acidogène de ces bactéries pourrait réduire le pH à proximité de la surface de la 





acétogènes sont retrouvés dans des échantillons de biofilm plus âgés puisque l’activité du 
premier biofilm aurait rendu les conditions dans le biofilm, plus hospitalière pour eux.  
 
IV.3.4. Effet de la présence/absence de MKAA sur la communauté microbienne 
Le matériau à base de MKAA exerce une sélection sur les populations microbiennes puisqu’une 
communauté microbienne particulière a été associée à ce type de matériau cimentaire. Cette 
communauté microbienne est caractérisée par un enrichissement du genre Clostridium. Ce 
genre bactérien étant majoritairement retrouvé dans le biofilm fortement attaché, le biofilm des 
échantillons de MKAA renferme plus de Clostridium que celui développé à la surface des autres 
matériaux cimentaires testés. Parmi les cinq OTUs associées à des bactéries fermentant les 
acides aminés et produisant des ions NH4
+ (genres Aminomonas, Aminobacterium et 
Synergistes), deux OTUs, des genres Aminomonas et Aminobacterium, ont été identifiées 
comme moins présentes dans les échantillons contenant du MKAA. Cela pourrait avoir un lien 
avec la concentration plus faible des ions NH4
+ observée dans les échantillons de MKAA, de 
l’ordre de 40-50 mg.L-1 pour le MKAA alors qu’elle est de l’ordre de 200-300 mg.L-1 dans les 
échantillons de milieu réactionnel en contact avec les autres matériaux cimentaires testés 
(Annexe 2). D’autre part, cette différence de communauté microbienne peut également résulter 
de la plus grande quantité de sodium lixiviée par le MKAA puisqu’elle est 20 fois supérieure à 
celle de tous les autres matériaux cimentaires testés. Néanmoins, l’influence de la très faible 
concentration en ions NH4
+ liée à l’adsorption des ions NH4
+ par le matériau cimentaire à base 
de MKAA (Giroudon et al., 2021) reste l’hypothèse la plus probable pour expliquer cette 
différence de communauté microbienne puisqu’après le quatrième cycle la vitesse de 
production d'ions NH4
+ augmente. La capacité des bactéries fermentant les acides aminés à en 
produire les rendrait peut-être plus adaptées à des environnements riches en ions NH4
+ et moins 
compétitives face aux autres microorganismes dans des conditions où ce composé est 
immédiatement adsorbé par le MKAA. Cela expliquerait également la présence plus faible de 
producteurs d'ions NH4
+ dans les échantillons de MKAA puisque les ions NH4
+ y sont en 
concentration plus faible. Notons également une absence du genre Methanobacterium des 
échantillons issus des réacteurs contenant le matériau cimentaire à base de MKAA. En 
procédant par élimination, les ions NH4
+ restent le paramètre environnemental du milieu 
réactionnel le plus probable pour expliquer leur absence. En effet, le seul autre facteur 
environnemental dont la valeur est très éloignée de celle des autres réacteurs contenant les 





par le sodium favorise justement le genre Methanobacterium parmi les archées méthanogènes 
(Chen et al., 2008b; Hu et al., 2020).  
La Figure IV.7 fait une synthèse des différences de populations microbienne mise en évidence 





Les premiers essais de biodétérioration menés pendant 5 et 15 semaines en utilisant un 
biodéchet reconstitué comme substrat ont mis en évidence une différence de populations 
microbiennes pour les échantillons de biofilm faiblement et fortement attaché et ceux issus du 
A 
B 
Figure IV.7. Synthèse des différentes populations microbiennes observées dans les bioréacteurs contenant des pâtes de 






milieu réactionnel. Il en est de même pour les essais de biodétérioration menés par Giroudon, 
(2021) en utilisant de la brisure de maïs. Ces différents essais de biodétérioration ont permis de 
mettre en évidence la présence d’une communauté microbienne capable de réaliser toutes les 
étapes du procédé de méthanisation indiquant que les essais réalisés sont représentatifs des 
conditions réelles de méthanisation.  
Pour les échantillons de biofilm faiblement attaché, les résultats sont différents en fonction des 
expérimentations réalisées. Les premiers essais réalisés avec le biodéchet reconstitué montrent 
une communauté microbienne proche de celle du milieu réactionnel avec plus de 
microorganismes au métabolisme oxydatif et produisant du CO2. Pour les essais réalisés avec 
la brisure de maïs, la communauté microbienne qui constitue le biofilm faiblement attaché est 
un mélange entre celle rencontrée dans le biofilm fortement attaché et celle rencontrée dans le 
milieu réactionnel. Cependant pour ces essais, les échantillons de biofilm étaient de loin les 
plus âgés et donc les plus épais et pour ceux-là le traitement de décrochage des strates a été 
réalisé successivement. Ces deux particularités ont pu exacerber les différences entre les 
biofilms faiblement et fortement attachés par rapport aux autres essais où le biofilm était plus 
jeune et le décrochage réalisé indépendamment sur des échantillons différents. Pour les essais 
menés en présence du biodéchet reconstitué pendant 15 semaines, aucune différence entre les 
communautés microbiennes des biofilms fortement et faiblement attachés n’a pu être mise en 
évidence. Cette variabilité des résultats obtenus pour le biofilm faiblement attaché pourrait être 
due au fait que cette strate est à l’interface entre le biofilm profond, en contact avec le matériau 
cimentaire, et le milieu réactionnel.  Cette strate du biofilm est donc influencée par les composés 
produits ou consommés par le biofilm, le matériau et les microorganismes planctoniques. Il est 
donc possible que différentes combinaisons de ces facteurs aient abouti aux différentes 
communautés microbiennes observées.  
Il a été mis en évidence que le mode de vie planctonique dans la phase liquide (suspension) 
favorisait le développement des populations méthanogènes et acétogènes alors que le mode de 
vie sessile (biofilm) permettait la croissance des bactéries acidogènes. Ce phénomène a été 
observé sur les deux expérimentations réalisées avec le biodéchet reconstitué. En revanche, il 
n’a pas été observé sur les essais menés avec la brisure de maïs pour lesquels la durée a été plus 
élevée (30 semaines au lieu de 15 semaines). Il est donc possible qu’après un certain temps les 
méthanogènes et les acétogènes puissent s’installer dans le biofilm. Cette différence peut aussi 





l’inoculum provenait d’un digesteur en activité avec des microorganismes déjà bien adaptés au 
processus et aux conditions de méthanisation.   
Les essais de biodétérioration menés ont montré une plus grande implication du biofilm dans 
les étapes d’hydrolyse et d’acidogénèse particulièrement par une présence accrue de bactéries 
appartenant au genre Clostridium. Ce résultat a été observé dans les trois expérimentations 
réalisées, malgré que l’inoculum, le substrat et les temps d’exposition étaient différents. En 
effet, la présence accrue de ce genre bactérien, principalement dans le biofilm fortement attaché, 
a été observée pour tous les essais contenant un matériau cimentaire différent exposé à de la 
brisure de maïs. De plus la présence du genre Clostridium a été également plus marquée pour 
le matériau à base de MKAA. Cela constitue un argument pouvant expliquer l’effet délétère du 
biofilm sur les matériaux cimentaires de par la production d’acides agressifs vis-à-vis du 
matériau cimentaire directement à la surface du biofilm. Vu que les populations acidogènes 
sont plus rencontrées dans le biofilm, il serait intéressant de les localiser par une approche FISH 
pour confirmer le lien entre la présence de ces bactéries acidogènes dans le biofilm et la 
biodétérioration des matériaux cimentaires. De plus, l’analyse des éventuels gradients de pH 
dans le biofilm permettrait également de confirmer cette hypothèse si un pH plus faible était 
effectivement révélé dans les couches profondes du biofilm. La méthode de mesure du pH par 
mesure du temps de vie su signal de fluorescence que nous avons mise au point n’a pas permis 
de visualiser les variations de pH attendues ou recherchés dans le biofilm à la surface de la pâte 
cimentaire car celui-ci était supérieur à 8 en dehors des gammes de détection de la sonde 
fluorescente utilisée. L’utilisation d’une autre sonde fluorescente mettant en évidence des 
gammes de pH plus élevées serait une piste intéressante à envisager.  
L’influence de différents matériaux cimentaires à base de CEM I, CEM III, CAC et MKAA sur 
les populations microbiennes impliquées dans le procédé de méthanisation a été évaluée. Les 
résultats obtenus ont mis en évidence une influence du MKAA sur les populations 
microbiennes, notamment sur les bactéries du genre Clostridium et sur les bactéries fermentant 
les acides aminés. Ceci réside probablement dans la capacité de ce matériau à adsorber les ions 
NH4
+ conduisant à des concentrations plus basses dans le milieu réactionnel. Ce résultat peut 
être la raison derrière la plus faible proportion des bactéries fermentant les acides aminés 
retrouvées dans les échantillons associés au MKAA. Ainsi, la faible concentration en ions NH4
+ 
pourrait limiter la croissance et l’activité de ces bactéries. La bibliographie n’est pas 
documentée concernant l’impact de faibles concentrations en ions NH4
+ dans ce type 





attention particulière car ce composé, à fortes concentrations, est un inhibiteur courant du 
procédé de méthanisation. Il faudrait donc prévoir d’étudier spécifiquement l’impact des faibles 
concentrations en ions NH4
+ pour pouvoir valider nos résultats et cette hypothèse.  
La capacité du matériau à base de MKAA à adsorber les ions NH4
+ peut donc constituer un 
avantage certain pour un procédé de méthanisation puisque les ions NH4
+ sont souvent 
responsables d’inhibition du procédé de méthanisation qui utilise des substrats riches en 
protéines. De plus, une teneur en ions NH4
+ élevée constitue un problème lors de l’épandage 
des digestats de méthanisation dans des zones géographiques sensibles à l’eutrophisation des 
eaux. L’utilisation de ce matériau pourrait éviter un tri des intrants ou un traitement pour limiter 
l’azote dans les digesteurs. Il reste cependant à savoir à quelle vitesse le matériau se saturerait 
et perdrait sa capacité d’adsorption. Le matériau à base de MKAA s’est également révélé le 
plus résistant à la biodétérioration dans les conditions de méthanisation (Giroudon, 2021) ; ce 



















DETERMINATION DE L’EFFET 
ATTRIBUABLE A UN BIOFILM 
PRODUISANT UN METABOLITE 
AGRESSIF SUR LA SURFACE 





















Dans le chapitre précédent, nous avons identifié des espèces bactériennes productrices d’agents 
agressifs dans les milieux de méthanisation et plus particulièrement dans le biofilm formé sur 
les pâtes de ciments. L’incidence de leur présence dans le biofilm, bien que mise en évidence 
dans d’autres contextes (Bertron, 2014), reste encore dans le domaine de l’hypothétique 
concernant leur rôle dans les phénomènes de biodétérioration des matériaux cimentaires 
exposés à des environnements de méthanisation. Afin d’apporter davantage d’éléments de 
compréhension quant à l’effet attribuable au biofilm et aux bactéries productrices d’agents 
agressifs présentes dans le biofilm, nous avons mis au point un dispositif d’étude expérimental 
qui permet de discriminer et de quantifier l’effet délétère spécifique du biofilm (par opposition 
à l’effet néfaste joué uniquement par les agents chimiques agressifs). Pour valider 
expérimentalement le fonctionnement du dispositif et la méthodologie d’étude associée, nous 
avons utilisé des monocultures de bactéries produisant un seul agent agressif vis-à-vis du 
matériau cimentaire.  L’intérêt de ne travailler qu’avec une seule espèce bactérienne est 
multiple. Cela permet de simplifier le système bactérien pour pouvoir plus facilement le 
maîtriser en évitant les interactions complexes de co-production et de co-dépendance d’un 
consortium. De plus, cela permet de cibler l’action d’un seul composé chimique agressif et donc 
de définir son mécanisme propre de détérioration et sa cinétique de réaction avec le matériau. 
Tout d’abord, il a fallu identifier des individus représentés dans la communauté bactérienne 
capable de produire sélectivement un unique métabolite bactérien agressif parmi ceux identifiés 
dans la communauté des biofilms (chapitre IV.1. et Voegel. (2016)), à savoir AGV, ions NH4
+ 
et CO2. Le premier travail a consisté à définir des conditions de croissance des bactéries 
sélectionnées permettant de former des biofilms mono-espèces et de générer des flux ou des 
cinétiques de production de métabolites agressifs comparables à ceux identifiés dans les 
biofilms mixtes ou pluri-espèces. Les conditions devaient aussi être les plus représentatives de 
la réalité en termes de concentrations en agents agressifs. Ainsi, grâce à ces conditions et à ces 
modèles mono-bactériens, la quantification de l’aggravation de la détérioration liée à la 
formation d’un biofilm bactérien sur la surface d’un matériau cimentaire devient théoriquement 
possible. En effet, il est suspecté que la production concentrée des métabolites agressifs dans le 
biofilm fasse largement augmenter la concentration de ces agents agressifs au voisinage de la 
surface du matériau (Giroudon, 2021; Voegel, 2016; Bertron, 2014). Il est en résulterait alors 
logiquement une détérioration accélérée. C’est justement ce facteur d’aggravation que nous 





Pour accéder à l’effet aggravant spécifique d’un biofilm impliqué dans un phénomène de 
biodétérioration, plusieurs types de dispositifs expérimentaux existent, ils sont présentés et 
référencés partie I.2.1. de ce manuscrit. Ces dispositifs permettent en théorie de séparer 
l’effet « chimique », c’est-à-dire celui des métabolites produits par les microorganismes, de 
l’effet propre au biofilm. Leurs principes reposent en général sur la comparaison de la 
détérioration engendrée par une exposition à un même milieu réactionnel, issu d’une culture 
microbienne produisant des agents agressifs, avec et sans les microorganismes. Le dispositif 
développé dans les travaux de Magniont et al. (2011) a été conçu dans ce sens. Il s’agit d’un 
procédé en continu qui repose sur l’utilisation conjointe de trois réacteurs : un réacteur principal 
servant à la production de bactéries (E. coli) et d’agents agressifs (acides lactiques et acétiques) 
; et deux autres réacteurs récupérant le milieu réactionnel sortant du réacteur principal et servant 
de cuves d’exposition au matériau cimentaire testé (Figure I.12). Pour une des deux cuves 
d’exposition l’entrée de bactéries est empêchée par filtration alors que pour l’autre cuve les 
bactéries sont présentes dans la cuve et peuvent donc former un biofilm à la surface du matériau. 
Par conséquent, la comparaison de la détérioration observée dans chaque cuve permet in fine 
de quantifier l’effet attribuable à un biofilm produisant des agents agressifs et de donner une 
meilleure compréhension de son interaction avec le matériau cimentaire. Dans les travaux 
présentés dans ce chapitre, nous avons souhaité développer, puis exploiter un dispositif d’étude 
permettant d’exposer un matériau cimentaire à un même milieu réactionnel, issu d’une culture 
microbienne produisant des agents agressifs, avec et sans les bactéries. 
V.1. Choix des bactéries modèles capables de produire spécifiquement un 
seul agent chimique agressif 
V.1.1. Critères de choix des bactéries modèles 
En l’état des connaissances, la biodétérioration des matériaux cimentaires à base de ciment 
Portland (CEM I), dans le contexte particulier des milieux de méthanisation, résulte de l’effet 
combiné de plusieurs agents chimiques (AGV, NH4
+, CO2, PO4
3-, Mg2+) métabolisés par la 
communauté de microorganismes, qui assurent la transformation des déchets organiques en 
biogaz (Giroudon, 2021; Celestine Voegel, 2016; partie Mécanismes chimiques de la 
biodétérioration cimentaire dans le contexte de la méthanisation). Le biofilm se développant 
sur le matériau joue très certainement un rôle aggravant puisque la production de métabolites 
agressifs associée à une diffusion limitée dans le biofilm, peut avoir pour conséquence une 





biofilm étant formé au contact du matériau, les concentrations locales plus élevées peuvent donc 
aggraver la biodétérioration du matériau. 
 La majorité des populations bactériennes présentes dans les biofilms se développant sur la 
surface des pâtes de ciment CEM I sont des populations acidogènes productrices d’AGV, 
comme nous avons pu le voir dans le Chapitre IV.1.. Même si les résultats démontrent une plus 
grande présence de bactéries acidogènes dans le biofilm, d’autres bactéries dont le métabolisme 
est plutôt orienté vers la synthèse de CO2 ou de NH4
+ cohabitent aussi mais en moindre mesure. 
A titre d’exemple, le genre bactérien Pseudomonas connu pour regrouper des bactéries 
hétérotrophes produisant du CO2 a été observé dans les biofilms récupérés sur la surface (parties 
IV.2. et IV.3.). Il en est de même pour certaines bactéries du genre Aminobacterium décrites 
dans la bibliographie pour fermenter des acides aminés et produire des ions NH4
+ qui ont été 
mises en évidence dans les biofilms s’étant développés sur des pâtes de ciment immergées dans 
des conditions de méthanisation (parties IV.2. et IV.3.).  
La première étape aboutissant au choix de bactéries modèles a consisté à établir un cahier des 
charges clair regroupant l’ensemble des critères et propriétés essentiels pour sélectionner les 
bactéries modèles. Ces critères et propriétés ont été définis, afin que les modèles bactériens 
sélectionnés soient au mieux représentatifs des populations endogènes de la méthanisation et 
que leur culture individuelle soit réalisable dans des conditions physico-chimiques semblables 
à celles de la méthanisation. 
Le cahier des charges a été défini comme suit, les critères et propriétés des bactéries modèles 
sont classés par ordre de priorité : 
➢ Bactérie cultivable ; 
➢ Métabolisme anaérobie strict ou anaérobie facultatif ;  
➢ Utilisation de substrats (précurseurs métaboliques) et de milieux de culture non 
agressifs ; 
➢ Voie de synthèse et orientation métabolique possible vers la production d’un unique 
agent chimique agressif (AGV, NH4
+, ou CO2) ;  
➢ pH de culture : 7-8 et température de culture : avoisinant 37°C ;  
➢ Bactérie décrite dans la littérature pour former des biofilms ;  






V.1.2. Choix d’une bactérie modèle produisant des AGV 
Il existe une grande variété de microorganismes utilisés industriellement pour produire les 
acides propionique, acétique ou butyrique (Bhatia and Yang, 2017), car les AGV produits par 
des microorganismes sont des alternatives aux molécules chimiques pétrosourcées (notion de 
chimie verte).  Parmi les microorganismes utilisés industriellement et répondant aux critères 
listés précédemment, le choix s’est porté sur Proponibacterium acidipropionici. En effet, cette 
bactérie, anaérobie non pathogène, produit de l’acide propionique et éventuellement de l’acide 
acétique. Coral et al. (2008) ont évalué les cinétiques de production de ces deux AGV par cette 
bactérie à 36°C dans des milieux synthétiques avec pour substrats du lactate, du glycérol ou de 
la mélasse de canne à sucre. Une production d’acide propionique de 0,10 ; 0,014 et 0,052 g.L-
1.h-1 et une production d’acide acétique de 0,027 ; 0 et 0,012 g.L-1.h-1 pour respectivement le 
lactate, le glycérol et la mélasse de canne à sucre a été rapportée. De façon attrayante, la 
fermentation du glycérol par cette bactérie ne conduit pas à la formation d’acide acétique, ce 
qu’ont confirmé récemment les travaux de Turgay et al. (2020). De plus, le glycérol n’est pas 
agressif pour les matériaux cimentaires. Cette bactérie, P. acidipropionici, semble par ailleurs 
capable de croître à un pH neutre et à une température autour de 37°C. Comme souhaité, ce 
microorganisme peut aussi former des biofilms. Des procédés à biofilm de P. acidpopionici 
sont exploités pour augmenter les rendements de production d’acide propionique puisqu’ils 
permettent d’augmenter la densité cellulaire et de maintenir les microorganismes dans la culture 
lorsque du milieu liquide est évacué (Cavero-Olguin et al., 2019; Lewis and Yang, 1992). 
 
V.1.3. Choix d’une bactérie modèle produisant des ions NH4+ 
Il existe plusieurs voies métaboliques qui aboutissent à la production d’ions NH4
+ Cependant, 
aucune voie métabolique permettant la production d’ions NH4
+ dissociée de la cogénération 
d’AGV ou de CO2 n’a pu être identifiée (voir cheminement intellectuel détaillé décrit sur la 
Figure V.1). En effet, tout être vivant a besoin d’une source de carbone pour synthétiser ses 
biomolécules puisque les molécules du vivant sont construites sur la base d’un squelette de 
carbone. Les organismes vivants sont classés selon des types trophiques en fonction de la nature 
des besoins et des sources de carbone, d’énergie et d’électrons utilisées. Pour les différentes 
sources de carbone exploitées par les êtres vivants on distingue :  
• Les organismes autotrophes qui sont capables d’utiliser du carbone inorganique pour 





• Les organismes hétérotrophes qui sont incapables d’effectuer eux-mêmes les synthèses 
de leurs constituants à partir de carbones inorganiques et qui donc synthétisent leurs 
biomolécules à partir de leur alimentation. 
Pour les organismes autotrophes, la présence de CO2 comme source de carbone minérale dans 
le milieu est donc nécessaire pour leur croissance et pour les organismes hétérotrophes, la 
dégradation de la matière organique entraîne la formation de CO2 ou d’AGV et par conséquent 
ne respectait pas complètement le cahier des charges fixé.  
 
 
Par conséquent, l’objectif initial d’identifier une bactérie produisant des ions NH4
+ sans la 
présence de CO2 ou d’AGV a été abandonné. En revanche, nous avons réorienté notre recherche 
vers l’utilisation d’une bactérie produisant simultanément des ions NH4
+ et un autre composé, 
soit des AGV ou bien du CO2.  Dans la mesure où l’action indépendante des AGV est 
caractérisée par la mise en application de P. acidipropionici, l’action spécifique des ions NH4
+ 
serait alors obtenue par soustraction de l’effet des AGV, de celui constaté par l’association des 
ions NH4
+ et des AGV.  
En regardant de plus près la façon dont les ions NH4
+ sont produits dans les méthaniseurs,  il 
s’avère que leur origine provient de la dégradation des protéines et de la fermentation des acides 
aminés issus de cette étape initiale de dégradation (Ramsay and Pullammanappallil, 2001). Une 
réaction couramment rencontrée dans la fermentation des acides aminés est la réaction de 
Stickland, réaction couplée d’oxydoréduction de deux acides aminés, où un acide aminé servant 
d’accepteur d’électrons en oxyde un autre, qui a un rôle de donneur d’électrons. Les produits 
de cette réaction varient en fonction des acides aminés impliqués. Les AGV font partis des 
Figure V.1. Cheminement intellectuel de la recherche d’une voie métabolique bactérienne et des bactéries produisant des ions 
ammonium 
(1) (Gallon et al., 1993)  (2) (Strohm et al., 2007) (3) (Burgin and Hamilton, 2007), l’H2S est néfaste pour le béton  (Yang et al., 2012) (4) 





produits de cette réaction, pour la quasi-totalité des couples d’acides aminés mis en jeu (Ramsay 
and Pullammanappallil, 2001). La réaction de Stickland est réalisée par un grand nombre de 
bactéries, dont Clostridium sticklandii qui est très connue comme bactérie spécialiste de la 
dégradation des acides aminés (Fonknechten et al., 2010). Cette bactérie, anaérobie stricte et 
non pathogène, est bien représentative des populations bactériennes à l’origine de la production 
d’ions NH4
+ parmi la microflore de la méthanisation puisqu’elle a déjà été observée en grande 
quantité dans les méthaniseurs (Kim et al., 2011). Cette espèce bactérienne présente la faculté 
de former des biofilms puisqu’elle a été retrouvée dans des biofilms formés sur des électrodes 
immergées dans des cultures inoculées avec des boues activées (Zhai et al., 2018). Elle est 
également capable de produire des AGV (acides acétique, propionique et butyrique) 
(Fonknechten et al., 2010).  
Ainsi, P. acidipropionici a été choisie pour évaluer l’action, le mécanisme et la cinétique de 
l’impact d’un biofilm produisant des AGV sur un matériau cimentaire.  
C. sticklandii, a été utilisée pour évaluer l’impact d’un biofilm produisant conjointement des 
AGV et les ions NH4
+.  
 
V.2. Détermination des conditions de cultures des bactéries choisies 
permettant de produire des agents agressifs dans des gammes de 
concentrations proches de celles identifiées en méthanisation 
V.2.1. Critères de choix des paramètres du mode opératoire 
Deux paramètres sont à considérer : la durée des essais et les concentrations en composés 
agressifs. Il a été nécessaire de réaliser des essais sur des durées qui permettent d’observer une 
évolution de la biodétérioration du matériau cimentaire avec des mesures à des temps 
suffisamment espacés. Si l’on se réfère à ce qui a été mis en évidence précédemment (chapitre 
IV.1.), une biodétérioration des matériaux cimentaires a été observée après deux semaines et 
un biofilm a pu être observé à leur surface (Figure III.2). Il a également été démontré que la 
profondeur biodétériorée augmentait proportionnellement avec la racine carrée du temps 
d’exposition en accord avec la loi de Fick. Par conséquent, les échéances d’analyse de la 
biodétérioration des matériaux cimentaires doivent être suffisamment espacées pour pouvoir 
observer une évolution significative de la profondeur biodétériorée. Il faut également que les 
concentrations en composés agressifs restent dans des gammes similaires à celles rencontrées 





Il existe plusieurs façons de piloter une culture microbienne (piston, batch, fed-batch, continu 
agité…). Parmi celles-ci, le système dit du « bioréacteur agité continu » représente un procédé 
de bioréacteur parfaitement adapté pour maintenir des concentrations en métabolites 
microbiens stables. Dans ce type de bioréacteur, la culture microbienne est alimentée en milieu 
stérile de façon continue avec un débit Q. Le milieu liquide dans le bioréacteur est également 
retiré à ce même débit Q, permettant de conserver le volume de la culture constant. Dans ce 
cas-là, une partie des métabolites et des bactéries planctoniques est évacuée en sortie du 
bioréacteur. En régime permanent, pour un composé x (microorganisme ou métabolite 
microbien) produit et/ou consommé dans le milieu, la quantité de ce composé x évacué du 
réacteur par le débit sortant est égale à la somme de la quantité d’x introduite par l’alimentation 
continue et de la quantité produite ou consommée par les microorganismes dans le milieu de 
culture. Par conséquent, dans ce type de bioréacteur, il est possible de maintenir une 
concentration constante pendant de longues durées. Cependant, un dispositif en continu 
nécessite une grande quantité de milieu pour alimenter en continu le bioréacteur et nécessite du 
matériel, notamment des pompes et des tuyaux, qui peuvent amener des contraintes (gamme de 
débits limitées, entretien du matériel…) et des problèmes d’ordre technique (pannes des 
pompes, colmatage des tuyaux…). Par conséquent, il n’est pas toujours possible d’utiliser ce 
type de bioréacteur (coût du montage et de son entretien trop important, gamme de débit des 
pompes d’un montage préexistant inadaptées à la cinétique de croissance de la monoculture 
envisagée…). Dans ce genre de cas, une approche discontinue, en batch successifs, peut 
permettre de grossièrement reproduire un procédé continu agité. Un bioréacteur est dit en batch 
lorsqu’aucun ajout ou retrait de milieu n’a lieu en continu. Une approche de batch successif 
permet de reproduire de manière imparfaite les phénomènes à l’origine de la stabilité d’un 
système continu. Le principe est de faire une culture de bactéries (ou un autre microorganisme) 
d’abord en batch, et d’y remplacer à certaines échéances de temps ou de concentrations en 
substrats/produits une proportion du milieu réactionnel par du milieu frais stérile démarrant 
ainsi une nouvelle culture en batch. Le parallèle avec un système en continu est relativement 
simple, il y a ajout et retrait de milieu comme pour un système en continu mais ces ajouts/retraits 
sont faits ponctuellement. Dans un système continu en régime permanent, les cinétiques de 
production dépendent du débit d’ajout et de retrait du milieu. Dans un système en batch avec 
renouvellement successif, ce sont les fréquences de renouvellement et le volume remplacé. 
Le bioréacteur à membrane (BRM) est classiquement utilisé en assainissement pour séparer les 





et al., 2004). On peut imaginer de détourner son utilisation classique et l’utiliser pour séparer 
les métabolites agressifs des cellules bactériennes et des biofilms qui les produisent (Figure 
V.2).  
 
Figure V.2. Principe du bioréacteur à membrane (BRM) à deux compartiments 
En imaginant un schéma de BRM à deux compartiments (Figure V.2), il devient possible de 
séquestrer le biofilm et la biomasse planctonique dans un compartiment tout en ayant les 
métabolites produits sans les bactéries dans l’autre compartiment. Ainsi, l’effet spécifique du 
biofilm sur un matériau cimentaire devient quantifiable en observant la différence de 
détérioration entre deux échantillons de matériau cimentaire immergés séparément dans chacun 
des deux compartiments. Nous avons donc choisi d’utiliser ce procédé pour évaluer l’effet 
spécifique attribué au développement de biofilm sur un matériau cimentaire lors du phénomène 
de biodétérioration dans le contexte de la méthanisation. Etant donné que le BRM nécessite une 
pressurisation séquentielle du milieu de culture, il est techniquement trop contraignant 
d’envisager une alimentation en continu du BRM. Par conséquent, une conduite du BRM en 
discontinu, c’est-à-dire avec un renouvellement séquentiel d’une partie du milieu de culture, a 
été effectuée.  
Les premiers travaux expérimentaux ont tout d’abord consisté à définir les conditions 
opératoires de mise en œuvre des monocultures bactériennes en renouvellement séquentiel. Le 
cahier des charges dont nous avions impérativement besoin devait permettre de : 
- Maintenir des concentrations en agents agressifs (AGV et NH4+) en solution 
comparables à celles observées dans les milieux de méthanisation. Ces gammes de 
concentrations en AGV et en ions NH4
+ sont respectivement comprises entre 1,0-5,0 
g.L-1 et 0,5-2,0 g.L-1(Figure I.3).  
- Maintenir des taux de production de ces agents agressifs stables pendant plusieurs 





Par conséquent, au préalable des expériences conduites en discontinu dans les BRM, nous nous 
sommes attachés à déterminer des fréquences de renouvellement des milieux de culture 
permettant de maintenir des concentrations en AGV ou en ions NH4
+ dans la gamme définie. 
Pour cela, des monocultures bactériennes en batch ont été réalisées pendant 10 jours avec  
C. sticklandii et P. acidipropionici, afin de déterminer les cinétiques de croissances cellulaires 
et les cinétiques de production des métabolites d’intérêt : AGV et ions NH4
+ (partie II.3.).  Des 
essais de biodétérioration avec des palets de pâte de ciment CEM I immergés dans les milieux 
de culture préalablement inoculés ont été ensuite réalisés sur des durées de 4 semaines en faisant 
varier plusieurs fréquences de renouvellement (hebdomadaire et bi-hebdomadaire) (partie 
II.3.). 
 
V.2.2. Détermination expérimentale des conditions de culture de Propionibacterium 
acidipropionici permettant de produire de l’acide propionique dans des gammes de 
concentrations proches de celles identifiées en méthanisation 
1. Cinétique de croissance bactérienne en batch  
La Figure V.3 présente la cinétique de croissance de P.acidipropionici établie par le suivi du 
dénombrement cellulaire (cellule de Neubauer), et de la cinétique de production de l’acide 







Ces résultats ont été obtenus pour des cultures de P.acidipropionici en batch réalisées dans des 
bioréacteurs anaérobies de volume constant de 150 mL en présence de glycérol (20 g.L-1) et 
d’extrait de levure (10 g.L-1) comme substrats. Les essais ont été menés à 37°C sous agitation 
et en conditions anaérobies (partie II.3.). 
La phase exponentielle de croissance de P. acidipropionici démarre après une phase de latence 
d’environ 15 heures et s’achève après 28 heures. A partir de ce moment, plus aucune croissance 
bactérienne n’est observée entre 67 et 237 heures (Figure V.3A). La production d’acide 
propionique et la consommation du glycérol sont corrélées, c’est-à-dire que les variations de la 
consommation de glycérol coïncident avec les variations de production d’acide propionique. 
Ce constat semble tout à fait logique et attendu, puisque l’acide propionique est produit à partir 




























































Figure V.3. Cinétique de croissance de Propionibacterium acidipropionici : suivi de la taille de la population bactérienne A), 
de la production d'acide propionique et de la consommation de glycérol (B) 





consommation du glycérol sont différentes entre 15 et 70 heures, puis entre 70 heures et jusqu’à 
la fin de l’expérimentation (Figure V.3B). Pendant la première période, l’acide propionique est 
produit à une vitesse de 1,2 g.L-1.j-1  pour atteindre une concentration de 2,7 g.L-1 alors que la 
vitesse de consommation du glycérol est égale à 1,9 g.L-1.j-1. Au cours de la deuxième période, 
l’acide propionique est produit à une vitesse plus faible aux alentours de 0,2 g.L-1.j-1, pour 
atteindre une concentration de 3,8 g.L-1 à la fin de l’expérimentation. Dans le même temps, le 
glycérol est consommé à une vitesse plus faible (0,5 g.L-1.j-1) pour atteindre la valeur de 9,9 
g.L-1 après 10 jours.  
2. Cinétique de la croissance bactérienne en présence de matériau cimentaire en batch avec 
renouvellement successifs 
L’objectif est de parvenir à maintenir pendant 4 semaines une culture bactérienne 
métaboliquement active ayant une concentration en AGV comprise entre 1,0 et 5,0 g.L-1, 
gamme de concentrations rencontrée en méthanisation. La concentration en acide propionique 
produit en 10 jours par P. acidipropionici est de 3,8 g.L-1 en moyenne et se trouve donc dans 
cette gamme. Afin de déterminer si en présence d’un palet de pâte cimentaire il y a maintien 
d’une concentration en acide propionique dans ces gammes de concentration, de nouveaux 
essais sur des périodes de 4 semaines ont été réalisés. P. acidipropionici a été cultivéee pendant 
4 semaines dans des bioréacteurs anaérobies de 500 mL dans le même milieu de culture que 
celui utilisé précédemment avec une alimentation discontinue en milieu de culture, c’est-à-dire 
avec un renouvellement partiel (50 %) du milieu à une fréquence hebdomadaire. Les 
concentrations en acide propionique quantifiées avant chaque renouvellement du milieu de 











Tableau V.1. Concentrations en acide propionique avant chaque renouvellement partiel du milieu de culture pour une 
fréquence de renouvellement hebdomadaire 




Concentration en acide 
propionique (g.L-1) 
1 semaine / 2,9 
2 semaines 1 4,9 
3 semaines 2 4,8 
4 semaines 3 6,7 
 
Après deux semaines d’essai, c’est-à-dire après un seul renouvellement, la concentration en 
acide propionique produit était déjà très proche de la concentration de 5,0 g.L-1, qui correspond 
à la concentration haute fixée comme représentative des conditions de méthanisation. Cette 
limite a finalement été dépassée à la fin de l’expérimentation (à 4 semaines). 
Pour limiter la production d’acide propionique, la fréquence de renouvellement du milieu a été 
réduite pour limiter l’apport en substrats. La fréquence de renouvellement est passée à un 
renouvellement bi-hebdomadaire (toutes les deux semaines). Dans ces nouvelles conditions 
d’apport discontinu de substrats, la concentration en acide propionique mesurée est de 4,4 et 
3,5 g.L-1 respectivement après à 2 et 4 semaines d’expérimentation (Tableau V.2). Comme la 
valeur moyenne des concentrations en acide propionique s’intègre mieux dans la gamme établie 
comme étant représentative des conditions de méthanisation, ces conditions de renouvellement 
bi-hebdomadaire ont donc été retenues pour les essais conduits dans le BRM. 
Tableau V.2 : Concentrations en acide propionique avant chaque renouvellement partiel du milieu de culture pour une 
fréquence de renouvellement bi-hebdomadaire 




Concentration en acide 
propionique (g.L-1) 
2 semaines / 4,4 
4 semaines 1 3,5 
 
IV.2.3. Détermination expérimentale des conditions de cultures de Clostridium 
sticklandii permettant de produire de l’acide acétique, de l’acide butyrique et des 
ions NH4+ dans des gammes de concentrations proches de celles identifiées en 
méthanisation 
1. Cinétique de croissance bactérienne en batch 
Les résultats du suivi des cinétiques de croissance de C.sticklandii dans le milieu non appauvri 





Neubauer), de la production d’acides acétique et butyrique (mesurée par HPLC) et de la 
production d’ions NH4
+ (mesurée par photométrie) sont représentés sur les Figure V.4 A et B. 
Ces résultats ont été obtenus pour des cultures de C. sticklandii en batch réalisées dans des 
bioréacteurs anaérobies de volume constant de 150 mL (partie II.3.). Ces essais ont été réalisés 
en trois réplicas.  La composition exacte du milieu est donnée Tableau II.2.  Les essais ont été 
menés à 37°C sous agitation orbitale et en conditions anaérobies.  
Cette bactérie se développe avec une phase exponentielle de croissance dès les trois premières 
heures qui suivent l’inoculation bactérienne et se termine aux alentours de 24 h après leur ajout. 
Les bactéries rentrent en phase stationnaire jusqu’à la fin de l’expérimentation. Concernant les 
productions d’AGV et d’ions NH4
+, la quantité la plus importante est produite en 24 h pendant 
la phase exponentielle de croissance (Figure V.4 B) avec une vitesse de production de 0,8 g.L-
1.j-1 pour les ions NH4
+, de 2,7 g.L-1.j-1 pour l’acide acétique et 1,0 g.L-1.j-1 pour l’acide 
butyrique, conduisant à une concentration maximale en ions NH4
+ de 1,1 g.L-1, en acide 
acétique de 3,1 g.L-1 et en acide butyrique de 1,3 g.L-1. La concentration en ions NH4
+continue 
d’augmenter plus lentement jusqu’à atteindre la valeur de 1,5 g.L-1 après 4 jours. Au-delà de 4 
jours, la concentration en ions NH4
+ reste stable autour de cette valeur. Pour les AGV, après la 
phase exponentielle de croissance, la concentration continue à augmenter jusqu’à 7 jours à des 
vitesses constantes de 0,41 g.L-1.j-1 pour l’acide acétique et de 0,33 g.L-1.j-1 pour l’acide 
butyrique. Au-delà de 7 jours, la production des acides acétique et butyrique s’arrêtent et leurs 
concentrations restent stables autour de 5,5 g.L-1 et 3,4 g.L-1 pour respectivement l’acide 







2. Cinétique de production d’acide acétique, d’acide butyrique et d’ions NH4+en batch 
avec renouvellements successifs 
Comme avec P. acidipropionici, l’objectif est de parvenir à maintenir pendant 4 semaines une 
culture bactérienne métaboliquement active ayant une concentration en AGV comprise entre 
1,0 et 5,0 g.L-1, et une concentration en ions NH4
+ entre 0,5 et 2,0 g.L-1 gamme de concentration 
rencontrée en méthanisation. Les concentrations en ions NH4
+ et acide butyrique sont dans les 
gammes définies mais la concentration en acide acétique est trop élevée. Par conséquent, un 
milieu de culture appauvri en acides aminés, composés utilisés par C. sticklandii pour produire 
AGV et NH4























































Figure V.4. Cinétique de croissance de Clostridium sticklandii : suivi de la taille de la population bactérienne (A) et de la 
production d'acides acétique et butyrique et d'ions NH4+ (B) 





L-hystidine et L-tyrosine a été testé (Fonknechten et al., 2010).  C. sticklandii a donc été cultivée 
dans le milieu de culture appauvri en acides aminés pendant 4 semaines avec une fréquence de 
renouvellement du milieu de culture appauvri (50 % du volume) hebdomadaire en présence 
d’un palet de pâte cimentaire. Les concentrations en acides acétique et butyrique ainsi qu’en 
ions NH4
+ avant chaque renouvellement du milieu de culture « appauvri » sont présentées dans 
le Tableau V.3. 
Tableau V.3. Concentrations en acides acétiques et butyriques et en ions NH4+ avant chaque renouvellement du milieu 
réactionnel pour une fréquence hebdomadaire 
Durée de 
l’essai  
Renouvellement hebdomadaire du 
milieu réactionnel 







1 semaine / 3,3 2,9 0,91 
2 semaines 1 3,4 3,0 1,5 
3 semaines 2 3,2 2,9 1,1 
4 semaines 3 3,4 3,2 1,1 
 
Les valeurs présentées dans le Tableau V.3 montrent une production d’AGV avec des 
concentrations en acides acétique et butyrique qui ne dépassent pas 3,4 g.L-1 durant les 4 
semaines d’expérimentation. De même, une production d’ions NH4
+ a été observée et sa 
concentration reste maintenue en dessous de 1,5 g.L-1 durant toute la durée de l’essai. Par 
conséquent, la concentration en acide acétique respectant le cahier des charges défini, ce 






V.3 Exploitation d’un réacteur à double compartiment pour déterminer 
l’effet aggravant attribuable à la formation d’un biofilm de 
Propionibacterium acidipropionici produisant de l’acide propionique sur un 
matériau cimentaire 
V.3.1 Principes théoriques associés à l’utilisation du bioréacteur à membrane 
Le bioréacteur à membrane (BRM) utilisé est un procédé développé et mis au point par 
Manjarrez et al. (2000). Dans un premier temps, une rapide synthèse des principes théoriques 
associés à l’utilisation de ce procédé spécifique largement détaillé dans les travaux de 
(Manjarrez et al., 2000; Albasi et al., 2001; Lopez et al., 2014) est faite. Le BRM a initialement 
été conçu pour étudier les interactions chimiques entre différentes espèces microbiennes. En 
effet, il permet de faire croître deux espèces distinctes dans deux cuves séparées et d’étudier 
leurs interactions non physiques (sans contact). Grâce à ce précieux outil, il n’est plus nécessaire 
d’exploiter fastidieusement les différences de morphologie, de couleurs ou de propriétés 
biochimiques pour différencier deux microorganismes dans une co-culture. Le BRM permet 
d’isoler les deux microorganismes étudiés puisqu’ils sont séquestrés chacun dans une cuve. Il 
autorise dans ce cas un dénombrement cellulaire ou une quantification de la biomasse beaucoup 
plus rapides par des approches non spécifiques plus simples, comme par exemple un comptage 
en hématimètre (cellules de Malassez, de Thomas…), un dénombrement sur boîte de Pétri 
contenant un milieu riche non spécifique, une mesure de densité optique ou de poids sec. Le 
BRM est en contrepartie limité à l’étude des phénomènes d’interactions indirectes puisque les 
deux microorganismes ne sont pas en contact physique. La Figure V.5 montre une 






Il s’agit d’un dispositif constitué de deux cuves de 2 L hermétiquement fermées reliées l’une à 
l’autre par une connexion hydraulique. Le tube est lui-même connecté à un module 
membranaire à fibres creuses immergé dans une des deux cuves. La circulation de milieu 
liquide d’une cuve à l’autre se fait par des cycles automatisés de pressurisation/dépressurisation 
alternées par le biais de deux électrovannes, l’une connectée à une entrée de gaz (air comprimé 
pour des microorganismes aérobies et N2 pour des microorganismes anaérobies) pour 
pressuriser la cuve se vidant (C2) et l’autre à une sortie d’air pour dépressuriser la cuve se 
remplissant (C1).  
Le basculement entre la phase de remplissage et la phase de vidage d’une cuve est réalisé par 
deux sondes de niveaux. Ces sondes indiquent, par le biais d’un régulateur, aux électrovannes 
quand le volume maximum est atteint dans C1 à la fin du remplissage entraînant sa 
pressurisation et la dépressurisation de C2 pour basculer le transfert de liquide vers C2. C1 se 
vide alors jusqu’à ce que C2 atteigne à son tour son volume maximum ; entraînant à nouveau 
le remplissage de la C1 jusqu’au démarrage d’un nouveau cycle. Un paramètre fondamental 
pour le BRM est le débit Q de recirculation entre les deux cuves, lié à la vitesse de circulation 
du milieu à travers la membrane (elle-même liée à la perméabilité de cette dernière et à la 
différence de pression entre les deux cuves) et le volume échangé Véch à chaque cycle. Dans un 
cas général, dans chaque cuve, il y a des cinétiques de production/consommation distinctes et 






la recirculation du milieu d’une cuve à l’autre doit être suffisamment rapide pour garantir une 
homogénéité satisfaisante entre chaque réacteur. En théorie, un bilan de matière dans chaque 
cuve permet de relier ce débit avec la concentration d’un composé dans le milieu réactionnel 
des deux cuves C1 et C2 (pour les cuves 1 ou 2) et donc avec les cinétiques de production de ce 














(𝐶1 − 𝐶2) + 𝑟2 (V.2) 
La solution des équations différentielles (V.1) et (V.2)  dépend de l’expression des cinétiques 
de production rA et rB et aucune expression des concentrations CA et CB en fonction du temps 
ne peut donc être donnée sans les connaître. Cependant, dans le cas où rA et rB seraient 
constantes, les solutions des équations (V.1) et (V.2) permettent d’établir la relation (V.3) 
(Manjarrez et al., 2000). Cette équation permet dans ce cas de relier directement la différence 
de concentration entre chaque réacteur avec le débit et les cinétiques de production dans le cas 
où elles seraient constantes.  
 𝑝𝑜𝑢𝑟 𝑡 → ∞ ∆𝑐 =
∆𝑟
2𝐷




Indépendamment des cinétiques de productions microbiennes, le volume d’échange dépend de 
la différence de hauteur entre l’emplacement de la sonde de niveau et la hauteur du liquide dans 
la cuve. Tout retrait ou ajout de liquide va donc influer sur le volume d’échange. Manjarrez et 
al. (2000) ont souhaité évaluer l’impact du volume d’échange (Véch) sur l’homogénéisation des 
deux cuves. Ils ont testé divers volumes d’échanges avec une différence de pression constante 
entre les cuves 1 et 2 garantissant une vitesse de circulation constante d’une cuve à l’autre. Ils 
ont mesuré l’homogénéisation entre une cuve remplie d’eau et l’autre remplie avec une solution 
saline. Ils ont calculé que le taux de dilution D, et donc le débit Q, restait relativement stable 
pour des volumes d’échanges entre 100 et 200 mL. Ils ont observé que les deux cuves 
s’homogénéisaient de la même manière pour ces gammes de volumes d’échanges. En pratique, 
il faut donc limiter les variations de volume d’échanges pour rester dans ces gammes et garantir 





Si l’on utilise ce dispositif pour immerger des matériaux cimentaires dans des cultures 
bactériennes produisant un ou plusieurs métabolites agressifs, il y a une application intéressante 
pour décomposer le phénomène de détérioration. En effet, en inoculant seulement une seule des 
deux cuves, il devient possible à l’issue de l’essai de mesurer la détérioration spécifiquement 
attribuable à l’action des bactéries et plus spécifiquement du biofilm en comparant la 
détérioration observée du matériau cimentaire dans chaque cuve.  
 
V.3.2. Comparaison entre la biodétérioration du matériau cimentaire liée à 
l’agressivité du milieu réactionnel et celle causée par le biofilm par l’utilisation 
d’un BRM à double compartiment 
1. Matériels et méthodes spécifiques 
Un dispositif expérimental de type BRM à deux compartiments a été élaboré en se basant sur 
des modèles de BRM préexistants au laboratoire de génie chimique (Figure V.6). Le volume 
total de fonctionnement est de 4 L, répartis entre deux cuves. Le volume d’échange choisi est 
de 150 mL et la différence de pression en fonctionnement a été maintenue à 0,4 bars. La pression 
est appliquée grâce un apport de N2 pressurisé filtré à 0,2 µm garantissant à la fois l’anaérobiose 
et la stérilité dans le BRM. La cuve C2 contenant le module membranaire de filtration est celle 
inoculée et est appelée cuve « biotique », l’autre cuve, la C1, est appelée « abiotique » (Figure 
V.5). Une sonde de pH autoclavable a été installée dans la cuve abiotique. Une canule de 
prélèvement s’enfonçant jusqu’au fond de la cuve a été ajoutée dans chaque cuve. Ces canules 
ont également servi de support pour maintenir les palets de pâte de ciment lors des essais de 
biodétérioration. La membrane utilisée est du même type que celle utilisée par (Manjarrez et 
al., 2000), c’est-à-dire une membrane de fibres creuses en U dont la partie supérieure a été 
scellée dans de la résine époxy. Les fibres creuses ont été maintenues par le biais de la résine 
dans un carter en thermoplastique (PEEK), qui assure la liaison hydraulique de la membrane 
avec le tuyau de recirculation. Plus précisément, le module membranaire utilisé est le module 
MF0808XS (Polymem) répondant à la norme ASTM F838-15 et dont les caractéristiques sont 
données en Annexe 3. L’entretien et la maintenance des modules membranaires ont été réalisés 
selon les instructions du fabricant. La stérilité de l’ensemble du BRM a été réalisée par 
l’autoclavage des deux cuves contenant le milieu de culture et fermés avec leurs couvercles 
(Figure V.6). Après autoclavage, l’étanchéité du système a été soigneusement vérifiée. Pour les 
essais de biodétérioration, 4 palets de pâtes de ciment, stérilisés par tyndallisation (partie 





(gants et supports de fixation). Les cuves ont été maintenues à 37°C par immersion au 2/3 dans 
un bain marie thermostaté. La partie émergée a été calorifugée grâce à un isolant thermique. 
L’homogénéisation dans chaque cuve a été assurée par une agitation magnétique à 200 rpm. 
L’inoculation de la cuve « biotique » a été réalisée en condition stérile par une ouverture dédiée 
positionnée sur le couvercle de la cuve biotique.  
 
Les quantités d’inoculum, toujours ajoutées en phase stationnaire de croissance, ont varié selon 
le type d’essai. Pour les premiers essais, la concentration initiale en biomasse bactérienne a été 
fixée à environ 2.106 bactéries.mL-1, et pour les essais plus tardifs, celle-ci a été réduite à 5.104 
bactéries.mL-1dans la cuve « biotique ». 






2. Identification de défauts au niveau des modules membranaires utilisés 
Lors des premiers essais, après inoculation de la cuve biotique avec P. acidipropionici, une 
croissance bactérienne a été observée dans les deux cuves du BRM. Une observation au 
microscope optique a révélé qu’il s’agissait de la même bactérie dans les deux cuves. Le module 
membranaire n’a donc pas joué son rôle de rétention des bactéries, comme prévu initialement. 
Les membranes de fibres creuses utilisées pour constituer les modules membranaires ont pour 
propriété d’être étanches à l’air. Ainsi, par injection d’air dans le module immergé dans un 
liquide (de l’eau par exemple), l’apparition de bulles d’air se formant sur la surface des fibres 
creuses prouve une perte d’intégrité du système de filtration. Nous avons ainsi pu identifier 
deux défauts des modules membranaires : 
➢ Une rétractation de la résine époxy lors de l’autoclavage faisant apparaître un trou à la 
jonction entre le carter en PEEK et la résine où les fibres étaient empotées ; 
➢ La rupture d’au moins une fibre après une succession d’autoclavages. 
Ces défauts peuvent avoir pour origine, respectivement, un rapport entre la quantité de résine 
et la quantité de fibres inadapté à l’autoclavage, ou bien un défaut dans la structure d’une fibre, 
survenu lors de sa fabrication.  
Ce premier lot de modules membranaires a été écarté, et un nouveau lot a été commandé chez 
le fabricant après leur avoir exposé et discuté avec eux des problèmes rencontrés. Ce second lot 
de modules membranaires semblait mieux résister à l’autoclavage. Plus aucun retrait de résine 
n’a été constaté et les ruptures de fibres étaient plus rares et ne concernaient que quelques fibres 
endommagées qui ont pu être condamnées. Ainsi, le système de filtration a pu être utilisé sans 
trop d’aléas techniques. Néanmoins, une croissance bactérienne a de nouveau été observée dans 
la cuve abiotique après quelques jours de fonctionnement du BRM, sans pour autant qu’une 
perte d’intégrité de la membrane n’ait été constatée. L’hypothèse d’une contamination de la 
cuve abiotique par l’ajout des palets tyndallisés a été écartée car des essais additionnels réalisés 
sans la présence des pâtes de ciment ont également montré qu’une croissance bactérienne se 
manifestait dans cette cuve. D’après le fabriquant, les membranes sont supposées avoir un seuil 
de rétention de 107 UFC.cm-2 de surface conformément à la norme ASTM F838-15. La surface 
de la membrane étant de 1000 cm2 et le volume de la cuve contenant les microorganismes de 2 
L, ce seuil de rétention correspondrait à une concentration cellulaire de l’ordre de 5.106 
cellules.mL-1. Or, les concentrations cellulaires atteintes dans les cultures de P. acidipropionici 





des microorganismes au travers de la membrane. L’accumulation d’une grande quantité de 
bactéries sur la membrane pourrait favoriser le cheminement de bactéries au travers de plusieurs 
pores et permettre son passage dans la cuve abiotique. 
Dans l’objectif de ne plus dépasser ce seuil de concentration cellulaire préconisé par le 
fabricant, il a été nécessaire de mettre au point un mode opératoire permettant de limiter la 
concentration bactérienne en dessous de 5.106 cellules.mL-1 tout en garantissant une production 
d’acide propionique à hauteur de 1 g.L-1. 
 
3. Mise au point de conditions opératoires permettant de limiter la croissance bactérienne 
de Propionibacterium acidipropionici  
Afin de déterminer si le passage des bactéries de la cuve biotique vers la cuve abiotique est dû 
à une trop grande concentration en bactéries dans la cuve biotique ou à une inefficacité de la 
membrane de filtration, un mode opératoire permettant de maintenir la concentration cellulaire 
en dessous de 5.106 bactéries.mL-1 (tout en garantissant la bioproduction d’acide propionique) 
a été développé. Une approche avec des renouvellements successifs du milieu réactionnel est 
l’option retenue car la plus simple techniquement à mettre en œuvre. Afin de limiter la 
croissance bactérienne, les échéances de renouvellement du milieu réactionnel ont été 
rapprochées et la quantité de substrats apportée par le milieu de culture a été réduite. 
Afin de déterminer une fréquence de renouvellement et des concentrations en substrats adaptés 
à cet objectif, des essais avec des bioréacteurs anaérobies de 50 mL ont été faits sur des 
échéances de 24, 48 et 72 heures en trois réplicas. Afin de choisir une concentration en substrats 
adaptée, les milieux testés contenaient des combinaisons de concentrations entre 1, 2, 5 et 10 
g.L-1 d’extrait de levure et 2, 5, 10 et 20 g.L-1 de glycérol. Tous les bioréacteurs ont été inoculés 
à partir de la même préculture à environ 5.104 bactéries.mL-1. Le Tableau V.4  synthétise les 
résultats de la taille de la population de P.acidipropionici et de la production d’acide 
propionique en fonction des concentrations en glycérol et en extrait de levure contenu dans le 
milieu de culture pendant 72 heures d’expérimentation. 
Un code couleur a été établi pour visualiser les conditions, qui permettent d’aboutir à trois 
gammes de concentration cellulaire : 
- En vert : une croissance cellulaire observée amenant à une concentration inférieure à 





- En orange : entre 1.106 et 1.107 cellules dénombrées.mL-1à 72 heures,  
- En rouge : supérieure à 1.107 cellules dénombrées.mL-1 à 72 heures.  
Dans les cases du Tableau V.4 est indiqué l’échéance la plus faible à partir de laquelle une 
production d’acide propionique a été observée, un «-» indique qu’aucune production n’a été 
observée, « nt » correspond à des conditions non testées. 
Tableau V.4. Synthèse des résultats de la taille de P. acidipropionici et de la production d’acide propionique pendant 72 
heures à différentes concentrations en substrats (glycérol et extrait de levure). 
  Glycérol 
 C (g.L-1) 2 5 10 20 
Extrait de Levure 
1 - - - nt 
2 - - - - 
5 nt 72h 72h 72h 
Il apparaît que, quelle que soit la concentration en glycérol, pour des concentrations en extrait 
de levure de 1 ou 2 g.L-1, aucune production d’acide propionique n’a été observée en 72 h. En 
revanche, une légère croissance bactérienne, jusqu’autour de 1.106 cellules.mL-1 a été observée 
après 24 h puis les cultures n’ont plus montré aucune évolution. Les bactéries sont à l’évidence 
ici limitées par le manque d’un facteur de croissance apporté par l’extrait de levure dès les 
premières 24 heures. En effet, les résultats observés avec la concentration en extrait de levure 
de 5 g.L-1 permettent d’atteindre une croissance bactérienne plus importante. A cette 
concentration, la croissance est même trop importante et aboutit à des concentrations cellulaires 
au-dessus de 1.107 cellules.mL-1 pour les concentrations en glycérol de 10 et 20 g.L-1.  Cela 
confirme l’importance de l’extrait de levure pour la croissance de cette bactérie (Turgay et al., 
2020). Il y a également eu une production d’acide propionique, de l’ordre de 0,5 g.L-1 constaté 
à 72 heures pour tous les échantillons issus des cultures avec 5 g.L-1 d’extrait de levure.  
P. acidipropionici a été mise en culture dans le BRM avec des concentrations de 5g.L-1 de 
glycérol et également 5 g.L-1 d’extrait de levure, toujours sans ajout de pâte de ciment dans les 
deux cuves pour se préserver d’éventuels contaminants. 24 heures après l’inoculation, 8.106 
cellules.mL-1 étaient présentes dans la cuve biotique et 1,2.106 bactéries.mL-1 dans la cuve 
abiotique. La morphologie des bactéries observées correspondait bien à  
P. acidipropionici. Même si la concentration cellulaire observée dans la cuve biotique était 
légèrement supérieure au seuil fixé à 5.106 bactéries.mL-1, cette valeur n’a été dépassée que 
dans les 3 heures (valeur égale au temps de doublement de P.acidipropionici mesuré en phase 
exponentielle de croissance, Figure V.3 A) précédent cette mesure. Cela est loin d’être suffisant 





telle concentration, le passage de bactéries au travers de la membrane a dû se faire dès le début 
de la culture bactérienne. Le fait que la réduction de la charge bactérienne n’a pas permis 
d’empêcher le passage des bactéries au travers du module de filtration amène à la conclusion 
que le passage de bactéries de la cuve biotique vers celui abiotique est plutôt causé par un défaut 
des membranes de fibres creuses utilisées. Par conséquent, les essais de développement 
expérimental avec ce type de système de filtration ont été abandonnés, à contre cœur, malgré 
plus de 18 mois à « guerroyer » pour comprendre pourquoi une croissance de P.acidipropionici 
était observée dans la cuve abiotique et à « commercer»  avec le fabricant des modules de 
filtration. 
 
V.3.3. Comparaison entre la biodétérioration du matériau cimentaire liée à 
l’agressivité du milieu réactionnel et celle causée par le biofilm par l’utilisation 
d’un nouveau dispositif expérimental inspiré du BRM à double compartiment 
1. Matériels et méthodes spécifiques 
Les problèmes techniques persistants rencontrés avec le système de filtration du BRM nous ont 
conduit à réfléchir au développement d’un dispositif expérimental alternatif, basé partiellement 
sur la même méthodologie que le BRM mais sans recourir au module de membranes de fibres 
creuses (Figure V.7). Nous avons ainsi mis en place le même type de bioréacteur que celui 
décrit (partie II.3.1. Montages expérimentaux). Nous avons repris le principe de travailler 
séparément avec d’un côté une cuve « biotique » inoculée et de l’autre une cuve « abiotique » 
non inoculée, comme dans le principe du BRM à deux compartiments. 
 
Figure V.7.Dispositif expérimental employé pour l’expérimentation reproduisant le principe du BRM 
AbiotiqueBiotique






Le bioréacteur a donc été divisé en deux cuves, soit deux flacons Schott de 1 L fermés 
hermétiquement par un bouchon. A l’image du BRM, une partie du milieu réactionnel de la 
cuve biotique a été filtrée à 0,2 µm et introduite dans la cuve abiotique. A la différence du BRM, 
l’homogénéisation a été réalisée ponctuellement. 
Deux essais de biodétérioration ont été réalisés en parallèle avec P. acidipropionici soit quatre 
cuves (nommées A1, A2, B1 et B2). La stérilité des bioréacteurs a été assurée par l’autoclavage 
des flacons Schott contenant le milieu de culture. Deux palets de pâtes de ciment, stérilisés par 
tyndallisation, ont ensuite été ajoutés dans chaque cuve en conditions aseptiques, avec 
précaution et en utilisant uniquement du matériel stérile (gants et supports de fixation).  
 
Figure V.8. Unité de filtration stérile jetable 
Toutes les 24, 48 ou 72 heures en fonction de l’avancement de la culture bactérienne de  
P. acidipropionici, la moitié du volume de milieu réactionnel de la cuve biotique (B1 ou B2) a 
été retirée puis filtrée et ajoutée au volume de la cuve abiotique (A1 ou A2) et de même la 
moitié du milieu de la cuve abiotique, retirée avant cet ajout, est transférée vers la cuve biotique. 
La filtration a été réalisée avec des unités de filtrations jetables stériles en conditions aseptiques 
(Figure V.8). Les cuves ont été maintenues à 37°C dans un incubateur sous agitation orbitale. 
Les concentrations en substrats (glycérol et extrait de levure) (partie II.3.) dans le milieu de 
culture et les fréquences de renouvellement ont été choisies à partir des résultats cinétiques 
préliminaires réalisés avec P. acidipropionici. Le renouvellement a donc consisté au 
remplacement de la moitié du volume du milieu réactionnel toutes les deux semaines. Des 








prélèvements ont été faits avant chaque renouvellement du milieu réactionnel, à la fin de l’essai 
et avant chaque mélange pour évaluer le pH, la production d’acide propionique, la 
consommation de glycérol et les concentrations en calcium, fer, aluminium et silicium relargués 
par la pâte cimentaire par ICP (spectrométrie à plasma à couplage inductif) avec un spectromètre 
ICP OES 5110. Après 2 semaines, un des deux palets de pâte cimentaire a été retiré de chaque 
cuve laissant encore un palet dans les cuves « biotique » et « abiotique ». Un palet issu de 
chaque type de cuve a été déshydraté selon le protocole présenté sur le Tableau II.3. Les mêmes 
étapes expérimentales ont été réitérées avec les palets restants après 4 semaines 
d’expérimentation. Les palets n’ayant pas subi le traitement de déshydratation ont été stockés 
dans un dessicateur à température ambiante en attendant d’être analysés par DRX.  
Quatre échantillons de pâte cimentaire issus des essais reproduisant le principe du BRM avec 
P. acidipropionici ont été analysés pour mesurer la profondeur biodétériorée et observer 
l’absence/présence de biofilm au MEB. Deux échantillons de pâtes cimentaires ont été exposées 
pendant 2 semaines d’expérimentation et les deux autres pendant 4 semaines d’expérimentation. 
Pour chaque échéance de temps (2 semaines et 4 semaines), il y avait un palet issu d’une cuve 
biotique et un palet issu d’une cuve abiotique. Les palets de pâte cimentaire ont été sectionnés 
en deux parties pour réaliser deux observations distinctes. Une des deux sections a été 
imprégnée dans de la résine époxy dans un moule cylindrique (Mecaprex, MA2+), face dégagée 
par la section au fond du moule. Cette face a ensuite été polie successivement avec des disques 
de carbure de silicium avec des grains de 600, 800, 1200 et 4000. Après métallisation au 
carbone, les échantillons ont été observés avec un MEB de paillasse Hitachi TM 3000. La 
seconde section du palet, qui n’avait pas été imprégnée dans la résine, a été utilisée sans 
prétraitement pour rechercher la présence ou non de biofilm développé sur la surface des pâtes 
cimentaires par observation au MEB Hitachi TM 3000. La Figure V.9 fait une synthèse du 
protocole expérimental et des méthodes analytiques associées, utilisés pour ces 
expérimentations. Suites aux restrictions de déplacement causées par la situation sanitaire de 
2020 certaines analyses sur  les matériaux, devant être réalisées dans un centre de recherche 
situé à plus de 100 km de celui où les essais de biodétérioration ont été menés, n’ont pas pu être 
effectuées. 
Ainsi il n’a pu être réalisé par MEB/EDS des profils des éléments chimiques de la pâte de 





La caractérisation des matériaux cimentaires a ainsi été réalisée par un MEB Hitachi TM 3000 
(Toulouse) en électrons rétro-diffusés (15 kV) associé à une sonde EDX permettant de faire une 
cartographie des éléments chimiques. 
  
 
2. Comparaison de la concentration d’acide propionique et de la croissance de biofilm 
entre les cuves biotique et abiotique 
P.acidipropionici a été mise en culture dans des flacons Schott avec deux palets de pâte 
cimentaire, afin d’évaluer l’effet spécifique d’un biofilm de P. acidipropionici sur la 
biodétérioration de ces matériaux cimentaires.  Durant les quatre semaines d’expérimentation, 
aucune croissance bactérienne (pas d’augmentation de la turbidité et absence complète de 
cellules bactériennes au microscope) n’a été observée dans les cuves abiotiques. La Figure V.10 
montre l’acquisition réalisée au MEB avec un grossissement X1000 sur les palets cimentaires 
issus de la cuve biotique et de la cuve abiotique après 2 et 4 semaines de biodétérioration. Ces 
observations confirment la présence de biofilms uniquement sur les échantillons issus des cuves 
biotiques. Pour les échantillons issus des cuves abiotiques, aucune trace de biofilm n’a été mise 
en évidence et sur ces acquisitions seule la pâte cimentaire détériorée est visible. La Figure V.11 
présente le suivi des concentrations en acide propionique et en glycérol dans les cuves biotique 
et abiotique au cours des 4 semaines de l’essai de biodétérioration.  






Les concentrations sont présentées sous la forme d’une moyenne des deux réplicats avec les 
écarts types correspondants. 
Le renouvellement de la moitié du volume de milieu réactionnel se traduit par une diminution 
brutale de la quantité d’acide propionique et une augmentation de la concentration en glycérol 
au 14ème jour (Figure V.11). Les résultats montrent que l’acide propionique est 
continuellement produit pendant toute la durée de l’essai, passant de 0 à environ 6,0 g.L-1 
pendant les 14 premiers jours, puis de 3,0 à 5,2 g.L-1 au cours des 14 derniers jours. Cette 
production s’est accompagnée d’une consommation de glycérol baissant la concentration de 
20,0 à environ 12,0 g.L-1 les 14 premiers jours puis de 16,0 à 12,6 g.L-1 les 14 derniers jours. 
Les concentrations en acide propionique sont plus élevées que celles observées précédemment 
pour les mêmes conditions opératoires à savoir 4,4 g.L-1 après 14 jours et 3,5 g.L-1 après 28 
jours (Tableau V.2). Cette différence peut être expliquée par la procédure de filtration. En effet, 
la filtration retient une partie des bactéries de la culture, celles qui restent sur le gâteau formé 
sur le filtre. Ce retrait réduit l’encombrement et dilue la concentration cellulaire dans les 
cultures permettant une reprise de la croissance de nouvelles bactéries et donc une production 
d’acide propionique plus élevée. Par conséquent il est tout à fait cohérent que la consommation 
de substrat, et donc la production d’acide propionique, ait été plus importante que lors de nos 
essais réalisés sans les filtrations. 
Figure V.10. Observations au MEB des échantillons issus de l'essai reproduisant le BRM avec P. acidipropionici. 





Les valeurs des écarts types représentées sur la Figure V.11 montrent que les valeurs de 
concentrations entre les deux réplicats sont comparables après 4 jours de culture indiquant une 
bonne reproductibilité de la culture de P. acidipropionici sur le moyen/long terme. La 
différence plus marquée entre les deux réplicats, flagrante au cours des 4 premiers jours, est 
sans doute due à un décalage de quelques heures du démarrage de la phase exponentielle de 
croissance de P. acidipropionici entre les deux réplicats. 
 
Concernant les différences de concentrations entre la cuve biotique et la cuve abiotique, il 
apparaît que la concentration en acide propionique est plus élevée dans la cuve biotique et la 
concentration en glycérol plus faible dans cette même cuve. Ceci est dû au fait qu’il n’y a pas 
de bactéries dans la cuve abiotique et donc pas d’activité bactérienne entraînant la 
consommation du glycérol et la production d’acide propionique. L’écart de concentration 
moyen en acide propionique entre les cuves biotiques et abiotiques des deux réplicats est 
présenté sur la Figure V.12. La valeur calculée est comparée à la valeur moyenne de la 
concentration en acide propionique dans les deux réplicas de cuves abiotiques et est donc 
exprimée en pourcentage de cette valeur.  Cette valeur reste en dessous de 32 % excepté pendant 
les deux premiers jours au cours desquels, du fait de l’absence initiale d’acide propionique dans 
la cuve abiotique, le pourcentage observé est très élevé alors que les différences de 
concentrations présentes sont moins élevées, 2,3 g.L-1 le premier jour et 1,2 g.L-1 le deuxième 
jour. Si les cuves ne sont pas parfaitement mélangées au début de l’expérimentation, elles 
semblent s’homogénéiser avec le temps et la différence de concentration diminue 
progressivement jusqu’à descendre en dessous de 10 % à la fin de l’essai. Les fréquences 
Figure V.11. Evolution des concentrations en acide propionique et en glycérol dans les cuves biotiques et abiotiques durant 
l'essai de biodétérioration en présence de P.acidipropionici. 
















































d’homogénéisation choisies suffisent donc à moyen terme à relativement bien homogénéiser 
les deux cuves, malgré la production/consommation constante dans la cuve biotique. A plus 
court terme, une fréquence d’homogénéisation plus grande aurait permis de limiter l’écart entre 
la cuve biotique et la cuve abiotique. 
 
L’évolution du pH au cours de l’essai de biodétérioration avec P. acidipropionici est présentée 














































Figure V.12. Evolution de la différence de concentration en acide propionique entre les cuves biotiques et abiotiques durant 
l'essai de biodétérioration avec P. acidipropionici 
Figure V.13. Evolution du pH dans la cuve biotique et la cuve abiotique durant l'essai de biodétérioration en présence de P. 
acidipropionici 





Les résultats montrent qu’en conditions biotiques, le pH diminue rapidement de 6,6 à des 
valeurs comprises entre 5,0 et 4,5 après 1 semaine de culture. Après cette échéance, les valeurs 
mesurées restent dans cette gamme de pH jusqu’à la fin de l’expérimentation. La même 
évolution du pH est observée dans la cuve abiotique, mais le pH dans la cuve biotique est 
toujours inférieur à celui de la cuve biotique en accord avec les différences de concentrations 
en acide propionique constatées. Toutefois, la différence de pH s’amenuise au cours du temps 
jusqu’à une différence de pH négligeable après 28 jours d’expérimentation. 
3. Evaluation de la biodétérioration des pâtes de ciment immergées dans les cuves 
biotiques et abiotiques 
Les éléments chimiques rélargués dans le milieu réactionnel par les pâtes cimentaires ont été 
dosés par ICP et l’évolution des moyennes des concentrations en calcium et silicium dans le 
milieu réactionnel des cuves biotiques et abiotiques est présentée sur la Figure V.14. Les 
résultats montrent que la concentration du calcium augmente progressivement pendant toute la 
durée de l’essai, à l’exclusion près de la baisse liée au renouvellement du milieu de culture au 
14ème jour. Cette concentration augmente de 24 à environ 1000 mg.L-1 pendant les 14 premiers 
jours, puis d’environ 475 à 730 mg.L-1 au cours des 14 derniers jours. La différence des 
concentrations entre les cuves biotiques et abiotiques est faible. Pour le silicium, le profil 
d’évolution de sa concentration est le même que pour celui du calcium. Il y a une augmentation 
continue de la concentration en Si pendant les 28 jours. Cette concentration passe de 11 mg.L-






















Figure V.14. Evolution de la concentration en calcium (gauche) et silicium (droite) dans la cuve biotique et la cuve abiotique 
durant l'essai de biodétérioration reproduisant le BRM avec P. acidipropionici 
























Une différence de concentration négligeable entre les deux cuves biotique et abiotique a été 
observée. Ces données ne permettent pas de distinguer individuellement les quantités de 
silicium ou de calcium lixiviés spécifiquement dans les cuves biotiques ou abiotiques à cause 
du mélange régulier du milieu réactionnel (i.e. homogénéisation toutes les 24, 48 ou 72 heures).  
Notons également que la concentration du calcium relargué est 20 fois supérieure à celle du 
silicium indiquant que c’est majoritairement cet élément qui est lixivié de la pâte cimentaire 
lors de la biodétérioration.  Cela est dû au fait que la biodétérioration causée par les acides 
organiques, comme l’acide propionique, a lieu par le biais de la réaction de ces derniers avec le 
calcium des constituants de la matrice pour former des sels de calcium (Koenig and Dehn, 2016; 
Bertron, 2014). L’évolution des quantités totales de calcium et de silicium relarguées dans les 
deux cuves en fonction de la racine carré du temps d’exposition est présentée sur la Figure V.15. 
Les quantités totales en calcium et silicium représentées sont les moyennes des deux réplicats. 
Sur la Figure V.15,  la quantité totale de Calcium lixivié suit une relation linéaire simple avec 
la racine carrée du temps entre 0 et 14 jours puis entre 14 et 28 jours, avec des coefficients de 
corrélation linéaire au carré de respectivement 0,95 et 0,97. Pour le Silicium, le même type de 
relation est identifiable entre 1 et 14 jours puis pour les 14 derniers jours avec respectivement 
des coefficients de corrélation linéaire au carré de 0,96 et 0,98.  
Cette relation de corrélation linéaire qui lie les concentrations en calcium et silicium lixiviées 
avec la racine carrée du temps est caractéristique d’une loi de diffusion. Cela signifie que le 
phénomène de biodétérioration global des pâtes cimentaires peut être relié à la diffusion du 
calcium et du silicium qui sont lixiviés des pâtes cimentaires tout au long de la durée de l’essai. 
Le retrait d’une pâte dans chaque cuve après 2 semaines a diminué la surface de ciment exposée 
et par conséquent les cinétiques macroscopiques de lixiviation du calcium entre les deux 
premières et les deux dernières semaines ne peuvent être comparées entre elles en utilisant cette 
mesure. Ainsi, une mesure du front de détérioration réalisée sur les pâtes de ciment est plus 







La profondeur biodétériorée des pâtes cimentaires a alors été évaluée par imagerie grâce à 
l’observation au mini-MEB d’une coupe transversale perpendiculaire à la surface du palet de 
pâte cimentaire (Figure V.16). La cartographie du calcium dans la profondeur depuis la surface 
vers le cœur sain de la section analysée a été effectuée. La profondeur totale considérée comme 
biodétériorée a été évaluée après 2 semaines et 4 semaines (Tableau V.5). En conditions 
biotiques, la profondeur biodétériorée augmente au cours du temps, passant de 605 µm à 937 
µm après 2 et 4 semaines respectivement, soit une augmentation de la profondeur biodétériorée 
de 605 µm les deux premières semaines puis de 332 µm les deux suivantes. Il en est de même 
pour la profondeur détériorée mesurée au niveau de l’échantillon de pâte cimentaire placé en 
conditions abiotiques. La profondeur détériorée après 2 semaines a été évaluée à 492 µm et elle 
est passée à 783 µm après 4 semaines correspondant à une évolution de 492 µm les deux 
premières semaines puis de 291 µm les deux dernières. Les profondeurs détériorées sont 
finalement plus élevées pour les pâtes de ciment exposées à des conditions biotiques, aux deux 
échéances de temps, après 2 et 4 semaines. L’ augmentation de la profondeur biodétériorée dans 
la cuve biotique par rapport à la cuve abiotique est de 23% après 2 semaines et de 14% après 4 
semaines. Ces résultats suggèrent donc que la biodétérioration a été plus importante en 
conditions biotiques qu’en conditions abiotiques dès deux semaines de détérioration, et que ce 
phénomène s’amplifie avec le temps d’exposition mais avec une cinétique moins rapide.  Ces 
résultats laissent présager un effet aggravant attribuable à la formation d’un biofilm acidogène 
de P. acidipropionici sur la biodétérioration des pâtes de ciment sur lesquelles il s’est 
développé. Ceci devra être confirmé par des analyses complémentaires par MEB/EDS 
permettant d’établir les profils des éléments chimiques en fonction de la profondeur détériorée. 
y = 26,441x - 4,1412
R² = 0,9555























Racine carré du temps (jours)
y = 548,8x - 139,65
R² = 0,945


















Racine carrée tu temps (jours)
Figure V.15. Evolution des quantités totales de calcium (gauche) et de silicium (droite) lixiviées par de P. acidipropionici 






Figure V.16. Observations en microscopie électronique à balayage d'une coupe transversale de l'échantillon de pâte de ciment 
exposé 2 semaines dans la cuve biotique avec une visualisation de la répartition de l'élément calcium.  
Le front de biodétérioration, correspondant à la profondeur totale biodétériorée est montré par une barre jaune. 
Tableau V.5. Profondeurs totales détériorées (en µm) mesurées sur des palets de pâte de ciment immergés 2 et 4 semaines dans 
les cuves biotiques et abiotiques 
Conditions 2 semaines 4 semaines 
Biotique 605 µm 937 µm 
Abiotique 492 µm 783 µm 
 
Si l’on s’intéresse à la cinétique de biodétérioration en faisant l’hypothèse d’une évolution 
constante de la profondeur détériorée, selon une relation linéaire directe avec la racine carrée 
du temps d’exposition (d’après la deuxième loi de Fick), il est possible de calculer le coefficient 
de diffusion effectif associé au mécanisme mis en jeu. On obtient ainsi 2,64.10-13 m².s-1 pour la 
cuve biotique et 2,04.10-13 m².s-1 pour la cuve abiotique.  
4. Détermination de l’effet aggravant attribuable à la formation d’un biofilm produisant de 
l’acide propionique à la surface d’un matériau cimentaire 
Tout d’abord, nous avons bien identifié des mécanismes de biodétérioration similaires à ceux 
déjà rapportés dans des conditions de méthanisation que ce soit dans cette thèse (Chapitre IV.2.) 
ou bien dans les travaux de Voegel et al. (2019) ou ceux de Giroudon. (2021), à savoir une 
dissolution des anhydres en se rapprochant de la surface exposée, accompagnée d’une 
lixiviation du calcium des phases hydratées de la pâte cimentaire et d’une carbonatation de la 
surface de la pâte cimentaire. Seule la lixiviation du calcium a pu être mise en évidence, la 
présence ou l’absence de carbonatation n’a pu être constatée faute d’analyses DRX. Cependant, 
étant donné que P. acidipropinici ne produit pas de CO2  il est peu probable qu’une importante 
carbonatation aurait pu être observée (Turgay et al., 2020). Pour ce qui est de la cinétique de 





entre 2 et 4 semaines. Elles ne peuvent pas être extrapolées à toute la durée de l’essai puisqu’il 
a été observé que cette cinétique, tout comme la concentration en agents agressifs, n’était pas 
constante. Si l’on compare ces valeurs, 2,64.10-13 m².s-1 pour la cuve biotique et 2,04.10-13 m².s-
1 pour la cuve abiotique, aux essais réalisés sur des pâtes cimentaires exposées dans du 
biodéchet jusqu’à 15 semaines (Chapitre IV.2.), la cinétique de détérioration déterminée en 
milieu modèle avec P. acidopropionici est plus rapide que la cinétique mise en évidence lors 
de la digestion anaérobie de biodéchets. Cette différence est d’un facteur 23 pour la cuve 
biotique et 18 pour la cuve abiotique. Les conditions d’exposition étaient nettement plus 
agressives dans les essais menés avec P. acidipropionici puisque le pH oscillait entre 4,5 et 5,0 
pendant la majorité de l’expérimentation, et la concentration en acide propionique était entre 3 
et 6 g.L-1. Pour rappel, le pH et la concentration en acide propionique (ou AGV) sont 
habituellement respectivement de 7-8 et 1-5 g.L-1dans des conditions de méthanisation 
classiques. 
Le mécanisme de lixiviation du calcium lors de la biodétérioration de pâte cimentaire semble 
donc très proche de celui observé dans les conditions reproduisant la méthanisation mais la 
cinétique mesurée est bien plus importante. En regardant la différence de cinétique de 
détérioration entre la cuve biotique et la cuve abiotique, il est intéressant de différencier l’effet 
attribuable à l’agressivité du milieu et celui attribuable spécifiquement au biofilm. Dans notre 
cas, les milieux des cuves biotique et abiotique ne sont pas parfaitement homogènes, et par 
conséquent, cela peut expliquer en partie la différence de cinétique observée. Damidot and 
Bescop (2008) expliquent que le phénomène de lixiviation de la pâte cimentaire peut être relié 
à deux phénomènes, un transport de matière entre le milieu aqueux et le matériau cimentaire 
qui peut s’opérer par diffusion et/ou convection et les réactions chimiques provoquées par les 
variations de concentrations résultant du transport de matière. Dans notre cas, aucune mesure 
de profondeurs détériorées n’a été réalisée à proximité de cavités (présentes à cause de bulles 
d’air piégées avant le durcissement) de la pâte cimentaire et nous considérerons par conséquent 
que le phénomène convectif est négligeable face au phénomène diffusif. L’objectif du 
raisonnement présenté ici n’est pas de présenter un modèle fidèle des mécanismes chimiques 
de la détérioration mais plutôt de trouver une explication à la différence de détérioration 







Les phénomènes diffusifs mis en jeu sont représentés sous la forme de deux gradients, un 
gradient d’acide propionique montrant la diffusion de ce composé dans la pâte cimentaire ainsi 
qu’un gradient de calcium symbolisant la lixiviation de cet élément de la pâte cimentaire par la 
dissolution des hydrates et des anhydres restants. Nous ferons l’hypothèse que ce phénomène 
de dissolution est identique pour les cuves biotique et abiotique lorsque l’on se place dans la 
pâte de ciment au niveau du front de diffusion et donc au contact de la pâte saine. Cette 
hypothèse s’appuie sur le fait qu’à cet endroit précis le milieu aqueux ayant pénétré la pâte 
cimentaire est en contact avec un matériau ayant la même composition dans les deux cuves 
puisqu’il s’agit de la pâte saine non détériorée. Par conséquent, nous considèrerons que ce 
phénomène de dissolution, à l’équilibre à cet endroit, amène à une concentration en calcium 
que nous appelleront [Ca2+]eq. Cette concentration est reliée à la solubilité du calcium et va donc 
dépendre des conditions avoisinantes dans la pâte de ciment, particulièrement du pH. Nous 
avons vu sur la Figure V.13 que pour les deux dernières semaines les différences de pH entre 
les deux cuves étaient déjà négligeables dans le milieu réactionnel. Partant de ce constat il est 
raisonnable de supposer qu’après avoir pénétré la pâte de ciment jusqu’au front de diffusion les 
différences de pH à cet endroit précis entre les conditions biotique et abiotique sont 
négligeables. Avec cette hypothèse nous pouvons donc en conclure que la concentration 
[Ca2+]eq est la même dans les deux cuves. Nous définissons 𝐽𝐶𝑎𝑑𝑖𝑠𝑠𝑜𝑙𝑢𝑡𝑖𝑜𝑛comme le flux de 
Figure V.17. Synthèse des phénomènes diffusifs de l’acide propionique (AP) et du calcium rencontrés au sein d’un palet de 





calcium résultant de la diffusion, hors de la pâte de ciment, des ions calcium dissous lors de la 
dissolution des anhydres et des hydrates contenant du calcium. Si l’on s’intéresse à ce qui 
diffère entre la cuve abiotique et la cuve biotique, nous retrouvons deux phénomènes : la 
présence de microorganismes et notamment d’un biofilm à la surface de la pâte cimentaire dans 
la cuve biotique et une concentration en métabolites microbiens différente. Plus 
particulièrement, il y a une concentration en acide propionique plus importante dans la cuve 
biotique que dans la cuve abiotique. Ces concentrations sont représentées sur la Figure V.16 
comme respectivement [AP]biotique et [AP]abiotique. La présence de biofilm (Figure V.10) est quant 
à elle susceptible de modifier localement la concentration en acide propionique et pour cela 
nous introduisons une troisième concentration [AP]biofilm qui correspond à la concentration en 
acide propionique dans le biofilm directement au contact de la pâte cimentaire. L’ion 
propionatee réagit avec l’ion Ca2+ pour former du propionate de calcium. Cette réaction, 
réaction (V.4), consomme des ions calcium et réduit localement la concentration en calcium. 
Nous pouvons en conclure que la décalcification de la pâte cimentaire résulte de deux 
phénomènes : la diffusion des ions calcium dissous de la pâte cimentaire et l’acidification de la 
phase aqueuse avec l’acide propionique. Une partie des ions calcium formera donc du 
propionate de calcium (réaction IV.4), qui diffusera également vers le milieu extérieur.  
La quantité d’acide propionique pénétrant le matériau est aussi régie par un phénomène de 
diffusion entre la surface du matériau et le front de détérioration où cette concentration devrait 
être en théorie nulle. En faisant un bilan en intégrant la première loi de Fick entre la surface de 
la pâte cimentaire et le front de diffusion au sein de la pâte cimentaire directement en contact 
avec la pâte saine, on obtient, en faisant l’hypothèse que les phénomènes de diffusion sont 
homogènes dans la zone biodétériorée concernée : 
 
𝐽𝐴𝑃 = −𝐷𝐴𝑃([𝐴𝑃]𝑠𝑢𝑟𝑓𝑎𝑐𝑒 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑝â𝑡𝑒 𝑐𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑎𝑖𝑟𝑒 − [𝐴𝑃]𝑓𝑟𝑜𝑛𝑡 𝑑𝑒 𝑑𝑖𝑓𝑓𝑢𝑠𝑖𝑜𝑛)
=   𝐽𝐴𝑃 = −𝐷𝐴𝑃[𝐴𝑃]𝑠𝑢𝑟𝑓𝑎𝑐𝑒 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑝â𝑡𝑒 𝑐𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑎𝑖𝑟𝑒 
(V.5) 
Par conséquent, si la concentration en acide propionique dans le milieu au contact de la pâte 
cimentaire augmente de X% alors le flux d’acide propionique 𝐽𝐴𝑃 et donc sa quantité pénétrant 
le matériau par diffusion augmente de X% également. Si l’acide propionique et le calcium 
réagissent selon la réaction (V.5), une augmentation de X% du flux d’acide propionique 
𝐽𝐴𝑃 entraîne un « flux » de consommation de calcium d’une valeur de X/2% opposé au flux 





d’acide propionique. Nous pouvons ainsi définir la quantité de calcium retirée de la pâte 
cimentaire par le biais de ce phénomène que nous appellerons 𝐽𝐶𝑎𝑟é𝑎𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛. La quantité de calcium 
lixiviée de la pâte cimentaire 𝐽𝐶𝑎 est donc égale à la somme de 𝐽𝐶𝑎𝑟é𝑎𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛  et 𝐽𝐶𝑎𝑑𝑖𝑠𝑠𝑜𝑙𝑢𝑡𝑖𝑜𝑛 . D’après 
la deuxième loi de Fick, la racine carrée du coefficient de diffusion effectif mesuré 
précédemment suit une relation linéaire avec la quantité de calcium lixivié et la racine carrée 
du temps d’exposition selon la relation (V.6), avec k une constante dépendant du ratio 
volume/surface de la pâte immergée (Damidot and Bescop, 2008; Goñi et al., 2014).  
 𝐶𝑎𝑙𝑖𝑥𝑖𝑣𝑖é
2+ (𝑡) = 𝑘√𝐷𝑒𝑓𝑓𝑒𝑐𝑡𝑖𝑓. 𝑡 (V.6) 
Si l’on compare sur des mêmes temps d’exposition et si l’on fait l’hypothèse qu’en conditions 
agressives, 𝐽𝐶𝑎𝑑𝑖𝑠𝑠𝑜𝑙𝑢𝑡𝑖𝑜𝑛est négligeable devant 𝐽𝐶𝑎𝑟é𝑎𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛alors une augmentation de X% de la 
concentration en acide propionique à la surface du ciment devrait augmenter 𝐽𝐶𝑎 de X/2%, en 
accord avec les réactions (V.4) et (V.5). Enfin, cette augmentation devrait aussi entraîner une 
augmentation de la racine carrée du coefficient de diffusion effectif mesuré de X/2% d’après la 
relation (V.6). 
La concentration en acide propionique moyenne pendant les 14 derniers jours de l’essai de 
biodétérioration (en mol.L-1) mesurée dans la cuve biotique est supérieure de 15,4 % à son 
équivalent mesurée dans la cuve abiotique (Figure V.12). La racine carrée du coefficient de 
diffusion (correspondant au phénomène de diffusion ayant lieu pendant ces 14 derniers jours) 
est quant à elle supérieure de 13,9 % à celle mesurée dans la cuve abiotique. Théoriquement, 
une augmentation de la concentration en acide propionique de 15,4 % devrait entraîner une 
augmentation de 15.4/2 soit 7,7 % de la racine carrée du coefficient de diffusion et cette valeur 
est presque deux fois inférieure à la valeur mesurée. Cette différence entre la valeur calculée et 
celle mesurée peut s’expliquer par la présence de biofilm sur la pâte cimentaire entraînant une 
concentration en acide propionique à l’extérieur de la pâte cimentaire plus importante que dans 
le milieu réactionnel. Par le calcul il est possible de déterminer quelle concentration en acide 
propionique amènerait à cette différence de coefficient de diffusion effectif de 13,9 %, cette 
valeur correspondrait alors à une concentration en acide propionique dans le biofilm de 5,1 g.L-
1 contre 4,6 g.L-1 mesurée dans le milieu réactionnel. Une différence de concentration aussi 
faible que 0,5 g.L-1 peut être due au fait que cette valeur correspond à une moyenne entre 2 et 
4 semaines d’exposition. Par conséquent, l’épaisseur du biofilm formé est peut-être trop faible 





longues sont nécessaires pour le confirmer. Des essais sur des périodes plus courtes comme 1 
et 3 semaines seraient également intéressants. Ils permettraient d’affiner le modèle de la 
biodétérioration puisqu’ici nous avons travaillé avec l’hypothèse que la cinétique de lixiviation 
suivait la même cinétique entre 2 et 4 semaines d’immersion. Si les résultats présentés sur la 
Figure V.15 permettent bien d’affirmer que la biodétérioration suit une loi de Fick sur toute la 
durée de l’essai, à cause du retrait d’une pâte de ciment du milieu après 2 semaines, les 
cinétiques mesurées pendant les 2 premières et dernières semaines peuvent difficilement être 
comparées. Or, comme nous l’avons précédemment expliqué, la mesure de profondeur 
biodétériorée (Tableau V.5) montre une cinétique de biodétérioration plus importante lors des 
2 dernières semaines. Des expérimentations sur des échéances intermédiaires permettraient 
d’affiner nos connaissances sur l’évolution de la cinétique de biodétérioration et permettrait 
d’appuyer ou non l’hypothèse de travail utilisée. 
V.4. Conclusion 
Deux types de dispositifs d’étude permettant d’accéder à l’effet spécifique du biofilm dans la 
biodétérioration ont été mis en place : un BRM à deux compartiments avec homogénéisation 
continue et un deuxième dispositif basé sur le premier avec une homogénéisation discontinue. 
Le principe de ces dispositifs repose sur le fait qu’un compartiment, la cuve biotique, contient 
des bactéries, du biofilm et des agents agressifs alors que l’autre, la cuve abiotique, ne contient 
que les agents agressifs. Deux espèces microbiennes, C. sticklandii et P. acidipropionici, 
produisant des AGV et des ions NH4
+, ont été choisies pour investiguer l’effet de biofilms 
produisant ces agents agressifs sur un matériau cimentaire. Des milieux de cultures et des 
conditions opératoires permettant de maintenir une activité cellulaire et une concentration en 
agent agressifs dans des gammes de concentration représentatives des concentrations 
rencontrées dans des méthaniseurs ont été déterminés expérimentalement. Ces conditions 
opératoires ont été utilisées pour cultiver  
 P. acidipropionici dans le BRM à double compartiment. Cependant, dans toutes les 
expérimentations réalisées, la présence de P. acidipropionici a systématiquement été constatée 
dans la cuve abiotique sensée être stérile. Il a par la suite été montré que cela était dû à une 
incapacité du module de filtration à filtrer efficacement les bactéries. Par conséquent, le 
bioréacteur avec renouvellement discontinu exploitant un autre dispositif de filtration a été mis 
en place, en utilisant P. acidipropionici comme bactérie modèle. Les résultats issus des essais 
ont permis de mettre en évidence un effet aggravant attribuable à la formation d’un biofilm 





s’était développé. Cette conclusion s’appuie sur la comparaison de la biodétérioration mesurée 
pour des conditions agressives sans bactéries, dites « abiotiques », et celle mesurée avec des 
concentrations en acide propionique proches, avec bactéries et biofilm, dites « biotiques ». Le 
mélange discontinu entre cuve biotique et abiotique dans le bioréacteur reproduisant le BRM a 
entraîné une légère différence de concentration en acide propionique dans ces deux cuves. Une 
augmentation du phénomène de biodétérioration d’environ 14 % a été mesurée dans les 
conditions biotiques. Afin de déterminer si cette différence est attribuée à la présence de biofilm 
et/ou à la plus grande concentration en acide propionique dans le milieu réactionnel de la cuve 
biotique nous avons mis en place un modèle simplifié du mécanisme impliqué dans la 
biodétérioration. Le phénomène mis en jeu est similaire à celui observé lors de nos essais 
reproduisant les conditions de méthanisation, à savoir une lixiviation des éléments calcium et 
silicium, le calcium étant de loin l’élément le plus lixivié. Nous avons décomposé la lixiviation 
du calcium en deux flux évacuant le calcium de la pâte cimentaire : une partie liée à la 
dissolution due à la mise en contact de la pâte cimentaire avec un milieu aqueux et l’autre liée 
à l’action de l’agent agressif, ici l’acide propionique, pénétrant la pâte de ciment par diffusion. 
En faisant l’hypothèse de la dissolution négligeable devant la réaction avec l’acide propionique 
nous avons pu calculer, à partir de la stœchiométrie de la réaction entre l’acide propionique et 
le calcium, une concentration théorique en acide propionique à l’extérieur de la pâte cimentaire, 
et donc dans le biofilm, de 5,1 g.L-1, soit 0,5 g.L-1 de plus que dans le milieu réactionnel. 
Cependant, la décomposition du phénomène de biodétérioration en deux parties indépendantes 
les unes des autres n’est probablement pas représentative de la réalité dans la mesure où les 
deux phénomènes qu’elles représentent sont liés entre eux par la concentration en calcium et 
les conditions physico-chimiques au sein de la pâte biodétériorée. Une véritable approche de 
modélisation, prenant en compte les propriétés de solubilité hétérogènes et les conditions 
environnementales (concentration en calcium et acide propionique, variation des propriétés du 
matériau…) au sein de la pâte biodétériorée serait nécessaire pour mettre en place un modèle 
plus représentatif de la réalité où les interactions entre ces deux phénomènes seraient prises en 
compte. De plus, l’utilisation du BRM à deux compartiments, telle qu’initialement prévue, 
permettrait de limiter les différences de concentrations en agents agressifs dans les milieux 
réactionnels biotiques et abiotiques par un mélange continu et permettrait donc de dégager 
immédiatement l’effet du biofilm sans avoir à utiliser ce modèle. Cela nécessiterait d’utiliser 
de nouvelles membranes plus performantes en terme de rétention des bactéries, comme des 
membranes d’ultrafiltration. Enfin, dans nos essais nous n’avons pas pu réaliser d’essai de 





de reproduire l’expérience réalisée avec cette espèce bactérienne pour voir si les mécanismes 
de biodétérioration mis en évidence avec P. acidipropionici sont comparables et si un effet du 
biofilm produisant des ions NH4























La méthanisation valorise les déchets organiques pour produire des fertilisants et de l’énergie 
renouvelable. Elle s’inscrit dans les démarches de transition énergétique dans laquelle l’Europe 
s’est engagée. Ce secteur industriel est donc en pleine essor. La méthanisation est un processus 
de transformation microbienne de la matière. Le processus se décompose en quatre étapes : les 
trois premières réalisées par des bactéries sont, l’hydrolyse, l’acidogénèse et l’acétogénèse, la 
dernière réalisée par des archées est appelée la méthanogénèse. Les cuves, appelées digesteurs, 
dans lesquelles ce procédé a lieu à l’échelle industrielle sont le plus souvent ouvragées en béton. 
Or, le métabolisme des microorganismes impliqués dans ce processus entraîne la production de 
composés biochimiques agressifs pour les matériaux cimentaires, les acides gras volatils 
(AGV), le CO2 et les ions NH4
+, conduisant à la biodétérioration du matériau cimentaire. De 
plus, la présence d’un biofilm microbien formé directement à la surface du béton est susceptible 
d’aggraver cette biodétérioration. 
Dans ce contexte, les objectifs de cette thèse étaient : 
• D’apporter d’avantage d’informations sur le rôle du biofilm dans la biodétérioration des 
matériaux cimentaires dans le contexte de méthanisation. Plus spécifiquement, ils visent 
à connaître (1) la répartition des populations microbiennes sessiles et planctoniques au 
sein d’un digesteur, (2) les relations entre les différentes populations microbiennes 
présentes et les conditions physico-chimiques au sein du biofilm et du milieu réactionnel 
impactant le degré de biodétérioration des matériaux cimentaires, (3) la dynamique des 
phénomènes mis en jeu avec le temps d’exposition du matériau cimentaire aux 
conditions de méthanisation et (4) l’influence du liant cimentaire utilisé sur les 
populations microbiennes. 
 
• De distinguer la biodétérioration spécifique attribuable à la formation d’un biofilm à la 
surface d’un matériau cimentaire par rapport à celle due à l’immersion du matériau 
cimentaire dans les conditions agressives mais sans microorganismes.  
 
• De déterminer si la biodétérioration attribuable au biofilm varie avec les différents types 





La synthèse bibliographique, présentée dans le chapitre I, débute par la description du procédé 
de méthanisation et de ses enjeux sociétaux, économiques et environnementaux. Le principe du 
processus de méthanisation est détaillé et les populations microbiennes impliquées sont ensuite 
décrites. La composition chimique et minérale des matériaux cimentaires à base de ciment 
Portland, qui est le ciment le plus utilisé pour fabriquer les bétons des ouvrages en 
méthanisation, a ensuite été exposé. Les mécanismes chimiques décrivant l’action dégradante 
des AGV, du CO2 et de NH4
+ sur ce type de matériaux cimentaires ont été précisés. Une 
description détaillée de ce qu’est un biofilm a été donnée, puis des cas avérés de biodétérioration 
de matériaux, particulièrement de matériaux cimentaires, causés par l’action de biofilms ont été 
présentés. A partir des données de la littérature, il est très probable que la formation et l’activité 
d’un biofilm ait un effet aggravant dans le phénomène de biodétérioration des bétons dans le 
contexte de la méthanisation. 
Aussi, une synthèse bibliographique des techniques expérimentales employées pour étudier des 
biofilms formés sur des matériaux cimentaires a été effectuée. Les méthodes utilisées pour 
étudier un biofilm ont été divisées en deux catégories : celles qui analysent un biofilm in situ 
sans l’échantillonner et les méthodes qui nécessitent de prélever directement le biofilm ou bien 
les coupons de matériaux sur lesquels il se serait formé. Un inventaire des techniques employées 
pour analyser la structure spatiale, la composition chimique et les populations microbiennes de 
biofilms formés sur des matériaux cimentaires a été réalisé. Cet inventaire a été finalement 
étendu à d’autres techniques encore non exploitées dans le contexte particulier des matériaux 
cimentaires. Certaines méthodes seraient en effet pertinentes à exploiter, notamment pour 
évaluer le pH et les limites de transport de matière au sein de biofilms formés sur des matériaux 
cimentaires puisqu’ils sont directement ou indirectement impliqués dans le phénomène de 
biodétérioration des matériaux cimentaires. Cette synthèse bibliographique a permis de mettre 
en évidence qu’il n’existe pas de méthodes universelles pour étudier les biofilms. En effet, la 
problématique de l’étude, les techniques analytiques envisagées et le biofilm en lui-même 
peuvent apporter des contraintes et des limites dont il faut avoir conscience en amont. Les 
éléments apportés par cette synthèse bibliographique ont été utilisés pour définir une stratégie 
expérimentale permettant de répondre aux objectifs de la thèse. Il a été choisi d’axer la stratégie 
de recherche en deux axes principaux.  
Le premier axe s’est focalisé sur l’étude des biofilms formés sur des matériaux cimentaires 
majoritairement avec du CEM I (mais aussi à base de ciments CEM III, CAC et métakaolin 





expérimentations ont été mise en place, afin d’étudier l’hétérogénéité du pH et des différentes 
populations microbiennes au sein du biofilm. La diversité des populations microbiennes au sein 
du biofilm a ensuite été mise en relation avec les concentrations en agents agressifs du milieu 
réactionnel et le degré de biodétérioration des matériaux cimentaires. 
 Le deuxième axe avait une approche plus fondamentale, qui visait à employer des biofilms 
modèles ne produisant qu’un agent agressif pour évaluer son impact spécifique sur la 
biodétérioration de matériaux cimentaires. Il est apparu nécessaire de dissocier, au sein du 
phénomène de biodétérioration, l’effet attribuable aux métabolites agressifs biogénérés (sans la 
présence de microorganismes) de celui propre au développement et à l’activité d’un biofilm sur 
le matériau cimentaire.  
Le troisième chapitre a été consacré à la mise au point de deux protocoles expérimentaux 
permettant de remplir les objectifs fixés. 
 Le premier protocole mis au point a permis d’échantillonner spécifiquement plusieurs strates 
d’un biofilm : la strate définie comme le biofilm faiblement attaché par immersion dans une 
solution de tampon phosphate et la strate définie comme le biofilm fortement attaché obtenue 
par un traitement de sonication. Il a été montré que la réalisation de ces traitements 
successivement entraînait une trop faible quantité de biofilm pour pouvoir être exploitée. Par 
conséquent, une approche par traitement unique a été choisie. 
Une cartographie de la répartition des valeurs du pH dans la profondeur d’un biofilm, avec une 
résolution de l’ordre du µm, a été concrétisée grâce à une approche originale reposant sur la 
mesure du temps de vie moyen d’un signal fluorescent mesuré par microscopie confocale à 
balayage laser. L’utilisation de la sonde fluorescente BCECF a permis de mesurer précisément 
le pH dans des gammes de pH allant de 5,9 à 7,5. Cette technique, validée expérimentalement 
sur un biofilm acidogène de C. sticklandii, a permis de montrer un gradient de pH au sein du 
biofilm et donc une diminution du pH de la surface vers  la profondeur du biofilm (pH étant 
égal respectivement à 7,6 et 7,3, valeurs réelles de pH susceptibles d’être biaisées par  l’effet 
tampon de la solution phosphate dans laquelle ces biofilms étaient immergés pendant la 
mesure). 
Le chapitre IV regroupe les résultats des essais de biodétérioration de matériaux cimentaires 
dans des conditions de méthanisation. Les essais de biodétérioration menés pendant 2 à 15 
semaines ont montré une présence plus importante de bactéries hydrolytiques et acidogènes 





le milieu réactionnel. L’hypothèse émise est que l’encombrement dû à l’installation précoce des 
bactéries impliquées dans les deux premières étapes de la méthanisation limiterait l’installation 
des microorganismes réalisant les deux dernières étapes. Les essais menés pendant 30 semaines 
ont confirmé cette hypothèse puisque davantage de microorganismes acétogènes et 
méthanogènes ont été détectés au sein du biofilm. Les bactéries du genre Clostridium 
impliquées dans l’hydrolyse et l’acidogénèse ont été retrouvées dans le biofilm et plus 
précisément dans le biofilm fortement attaché. Il est donc probable que la présence de cette 
population bactérienne acidogène au contact de la pâte de ciment soit susceptible d’accentuer 
le phénomène de biodétérioration. Les mécanismes de biodétérioration des pâtes cimentaires à 
base de ciment CEM I, qui ont été identifiés, résultent d’une lixiviation du calcium issue de la 
dissolution des phases cimentaires, en particulier de la Portlandite, et des anhydres dans la zone 
biodétériorée et d’une carbonatation en surface formant des cristaux de carbonate de calcium 
(calcite et vatérite). La lixiviation du calcium de la pâte de cimentaire a été observée comme 
évoluant selon un phénomène diffusif suivant la deuxième loi de Fick.  
Les populations microbiennes s’étant développées à la surface des pâtes cimentaires CEM III 
et CAC sont comparables à celles présentes à la surface de la pâte cimentaire CEM I. En 
revanche, le biofilm formé à la surface de la pâte cimentaire à base de métakaolin activé 
(MKAA) renferme une population microbienne différente, enrichie en bactéries du genre 
Clostridium, mais appauvrie en bactéries fermentant les acides aminés. Une des explications 
émises serait la capacité du MKAA à adsorber les ions NH4
+ entraînant une très faible 
concentration (inférieure à 50 mg.L-1) dans le milieu réactionnel.  
Le chapitre V a été consacré à l’étude d’un biofilm mono-espèce modèle. Une analyse 
bibliographique a dans un premier temps été nécessaire pour trouver des espèces bactériennes 
produisant, idéalement, un seul agent agressif tout en étant techniquement cultivables dans des 
conditions proches de celles rencontrées dans des digesteurs. Deux espèces bactériennes 
représentatives ont été choisies : Propionibacterium acidipropionici, impliquée dans la 
production d’acide propionique par fermentation et Clostridium sticklandii qui fermente des 
acides aminés par la réaction de Stickland aboutissant à la production d’acides acétique et 
butyrique et d’ions NH4
+. Des conditions opératoires permettant de maintenir des cultures 
actives tout en garantissant la production d’agents agressifs dans des concentrations 
représentatives des milieux de méthanisation ont été définies et validés expérimentalement. Ces 
conditions opératoires ont été mises en œuvre pour établir la distinction entre l’effet attribuable 





et à l’activité d’un biofilm sur le matériau cimentaire. Cette distinction est possible par la 
comparaison de la biodétérioration d’une pâte cimentaire en contact du milieu réactionnel 
renfermant les bactéries et les métabolites agressifs biogénérés (cuve biotique) à la 
biodétérioration d’une pâte cimentaire en contact du milieu réactionnel contenant les mêmes 
métabolites biogénérés sans cellules bactériennes (cuve abiotique). 
Des essais de biodétérioration de palets de pâtes cimentaires CEM I mis en contact d’une 
suspension de P. acidipropionici ont été menés en appliquant les conditions opératoires définies 
précédemment. La comparaison des résultats de biodétérioration de palets de pâte cimentaire 
présents dans la cuve biotique et dans la cuve abiotique a montré que le mécanisme de 
biodétérioration en conditions biotique et abiotique résulte d’une lixiviation du calcium issu de 
la dissolution des phases cimentaires, qui est gouvernée par un phénomène diffusif. La 
biodétérioration s’est révélé plus importante en conditions biotiques qu’en conditions 
abiotiques dès deux semaines d’expérimentation, et ce phénomène s’est amplifié avec le temps 
d’exposition.  Ces résultats laissent présager d’un effet aggravant attribuable à la formation 
d’un biofilm acidogène de P. acidipropionici sur la biodétérioration des pâtes cimentaires sur 
lesquelles il s’est développé. Un modèle simplifié de diffusion du calcium et de l’acide 
propionique au sein de la pâte de ciment biodétériorée a été établi permettant d’émettre 
l’hypothèse que la concentration en acide propionique est localement plus élevée au sein du 
biofilm. La concentration en acide propionique nécessaire pour atteindre la biodétérioration 
mesurée calculée à partir du modèle établi est théoriquement plus élevée de 0,5 g.L-1 dans la 















Les travaux présentés dans cette thèse ouvrent la voie à de nouvelles pistes de recherche et/ou 
à l’amélioration de certaines techniques innovantes mises en place dans cette thèse, comme 
c’est le cas de la mesure du pH par mesure du temps de vie du signal fluorescent. Les analyses 
de pH réalisées sur des échantillons de biofilms formés en conditions de méthanisation ont 
montré que la sonde fluorescente BCECF n’était pas adaptée pour les gammes de pH 
rencontrées dans ces échantillons. Une mesure avec une sonde permettant de mesurer des pH 
dans des gammes plus basiques permettrait de vérifier si un biofilm de méthanisation serait 
capable d’abaisser localement le pH. De plus, comme nous l’avions évoqué, la spectroscopie 
Raman pourrait aussi être utilisée pour mesurer le pH dans les biofilms. Le développement de 
cette technique pour la mesure de pH extracellulaire au sein de biofilms pourrait constituer une 
alternative à la microscopie à fluorescence. 
Ce travail de thèse s’est focalisé sur des essais de biodétérioration de matériaux cimentaires 
reproduisant en laboratoire les conditions de méthanisation. Afin de s’assurer de la 
représentativité des conclusions émises, il paraîtrait nécessaire maintenant de caractériser les 
communautés microbiennes du biofilm (faiblement et fortement attaché) développées à la 
surface des mêmes matériaux cimentaires (pâtes cimentaires et mortiers) placés in situ dans une 
installation de méthanisation. De même, l’analyse des communautés microbiennes des biofilm 
formés sur les parois en bétons des méthaniseurs qui auraient plusieurs années d’exploitation 
permettrait de mieux évaluer la représentativité des résultats obtenus. 
La détermination de l’effet spécifique attribuable à la formation d’un biofilm produisant 
spécifiquement des ions NH4
+ ou du CO2 pourrait améliorer la compréhension des mécanismes 
mis en jeu et n’a pu être finalisée faute de temps. Il serait donc intéressant de réaliser 
l’expérimentation avec le système de réacteurs à membrane avec des espèces microbiennes 
modèles produisant un de ces deux composés.  
Les travaux présentés dans cette thèse se sont focalisés sur la compréhension de l’effet du 
biofilm dans la biodétérioration des matériaux cimentaires en conditions de méthanisation. Une 
des voies de recherche à fort impact économique serait d’explorer comment il pourrait être 
possible de limiter l’action du biofilm. Les conclusions de ces travaux soulèvent des pistes 
intéressantes. Il a été montré qu’un biofilm acidogène accélère la cinétique de biodétérioration 





type de population bactérienne, qui a été le plus représenté dans les biofilms de méthanisation. 
Une stratégie visant à limiter le développement spécifique de ces bactéries acidogènes pourrait 
être une piste pour lutter durablement contre la biodétérioration. Il faudrait en amont étudier 
avec précision les mécanismes de formation de ce biofilm acidogène. Si l’effet d’un biofilm 
acidogène est susceptible d’augmenter la biodétérioration en produisant localement des AGV, 
il peut être supposé qu’un biofilm consommant des AGV la réduirait. Dans le processus de 
méthanisation, ce sont majoritairement les méthanogènes qui consomment les AGV. Favoriser 
le développement des méthanogènes dans le biofilm pourrait donc être une piste pour limiter 
l’effet négatif du biofilm vis-à-vis du matériau cimentaire.  
Si la raison pour laquelle davantage de bactéries acidogènes sont retrouvées dans le biofilm est 
dû au fait qu’elles sont les premières à coloniser le matériau cimentaire, on peut se demander 
quelles populations microbiennes se développeraient dans le biofilm si le matériau cimentaire 
était en contact d’archées méthanogènes actives ? Il est tout à fait possible que dans ce cas 
davantage d’archées méthanogènes colonisent le biofilm dès sa formation. En pratique, cette 
piste pourrait être exploitée en imaginant un matériau cimentaire muni d’un revêtement 
temporaire bactériostatique qui empêcherait la formation de biofilm suffisamment longtemps 
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Annexe 1. Protocoles de biologie moléculaire 
Protocole de qPCR 
La qPCR a été faite sur un MyiQ Real Time PCR Detection (BioRad) dans des microplaques 
96 puits. Les amorces utilisées étaient : 926 F (AAACTCAAAKGAATTGACGG) et 1062 R 
(CTCACRRCACGAGCTGAC) à une concentration de 10 ng/µL. Une gamme étalon du 
nombre de copies de gènes a été établie à partir d’un échantillon d’ADN au nombre de copies 
de gènes connu extrait d’une culture pure d’Escherichia coli CIP 548T. La concentration en 
ADN des échantillons a été mesurée en amont par une mesure d’absorbance à 260 nm. Les 
échantillons dont la concentration dépassait 3 ng/µL ont été dilués à une concentration finale 
de 1ng/µL par l’ajout d’eau stérile grade PCR. Le mix de qPCR (25µl par puit) contenait 12,5 
µL d’iTaq Universal SYBR Green one kit supermix (BioRad), 5µL d’échantillon, 0,5 µL de 
chaque amorce (10 ng/µL) et 6,5 µL d’eau stérile grade PCR. Pour chaque plaque 2 témoins 
négatifs avec de l’eau stérile grade PCR ont été réalisés. De même 2 témoins négatifs 
d’extraction d’ADN (extraction réalisée sur un échantillon d’eau stérile) ont été amplifiés. 
Chaque échantillon a été amplifié en trois exemplaires dans 3 puits et à chaque triplicat était 
associé un témoin positif de concentration en ADN connue. Le paramétrage du thermo cycleur 
s’est fait selon les modalités suivantes : 
 
 
De Bacchetti De Gregoris et al. (2011) 
Après amplification, les résultats ont été analysés en exploitant les courbes standards 
présentants les cycles seuils (CT) en fonction de la quantité d’ADN présente dans chaque puit. 


























Annexe 2. Evolution de la concentration en NH4+ dans le milieu réactionnel 
des essais réalisés avec les matériaux CEM I, CEM III, CAC et MKAA avec 
de la brisure de maïs 
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IMPACT DES INTERACTIONS MICROORGANISMES-MATRICE CIMENTAIRE SUR 
LA DETERIORATION DES BETONS DANS LA FILIERE DE METHANISATION 
Résumé  
La méthanisation est un procédé permettant la transformation, par des microorganismes, de la matière 
organique fermentescible en deux produits d’intérêt, le biogaz et le digestat. Le biogaz est 
majoritairement constitué de CH4 et de CO2 et est valorisé pour produire de l’énergie. Le digestat peut 
être utilisé en tant que fertilisant à des fins agronomiques. La méthanisation, en utilisant des déchets 
comme substrats, pour produire de l’énergie renouvelable, s’inscrit dans des dynamiques d’économie 
circulaire et de transition énergétique. Il s’agit par conséquent d’un secteur en pleine croissance. La 
plupart des digesteurs dans lesquels ce procédé est réalisé sont construits, à l’échelle industrielle, en 
béton. Les produits du métabolisme des microorganismes impliqués dans le procédé de méthanisation, 
particulièrement le CO2, les acides gras volatils et les ions NH4+, induisent un phénomène de 
biodétérioration des matériaux cimentaires. Plus précisément, la formation d’un biofilm microbien sur 
la surface du béton est susceptible d’amplifier ce phénomène sans pour autant connaître les mécanismes 
impliqués. 
Cette thèse a été réalisée dans le cadre du projet ANR BIBENDoM. Elle a pour objectifs : (i) d’apporter 
une meilleure compréhension du rôle aggravant du biofilm dans le phénomène de biodétérioration des 
matériaux cimentaires, (ii) d’évaluer l’effet individuel de biofilms mono-espèces produisant un seul type 
de métabolites agressifs et (iii) de proposer des solutions techniques pour limiter l’action dégradante du 
biofilm sur les matériaux cimentaires, en exploitant les connaissances nouvelles. 
Une méthode de décrochage permettant d’échantillonner séquentiellement deux couches distinctes du 
biofilm a été mise au point. De même, une technique permettant de mesurer le pH au sein du biofilm 
par fluorescence en microscopie confocale a été développée. Le premier axe de recherche s’est focalisé 
sur l’étude de biofilms formés sur des pâtes cimentaires (CEM I, CEM III, CAC et métakaolin alcali-
activé) immergées dans un milieu reproduisant les conditions de méthanisation. La diversité des 
populations microbiennes au sein du biofilm a été mise en relation avec les concentrations en agents 
agressifs du milieu réactionnel et le degré de biodétérioration des matériaux cimentaires. Le deuxième 
axe visait à utiliser des biofilms mono-espèces modèles, comme celui de Propionibacterium 
acidipropionici, ne produisant qu’un agent agressif pour évaluer son impact spécifique sur la 
biodétérioration de matériaux cimentaires en dissociant l’effet attribuable aux métabolites agressifs 
biogénérés de celui propre au développement  et à l’activité du biofilm.  
Les analyses de diversité microbienne ont mis en évidence une présence accrue de bactéries acidogènes, 
plus particulièrement du genre Clostridium, dans le biofilm (en particulier celui fortement attaché) ainsi 
qu’une prédominance de bactéries acétogènes et méthanogènes dans le milieu réactionnel. Le matériau 
à base de métakaolin alcali-activé a favorisé le développement des bactéries du genre Clostridium 
impliquées dans l’hydrolyse et l’acidogénèse au détriment des bactéries fermentant les acides aminés. 
Le mécanisme de biodétérioration des pâtes cimentaires à base de ciment CEM I résulte d’une lixiviation 
du calcium issu de la dissolution des phases cimentaires, qui est gouvernée par un phénomène diffusif. 
Les essais de biodétérioration menés sur l’espèce modèle  
P. acidipropionici produisant de l’acide propionique laisse présager d’un effet aggravant attribuable à 
la formation d’un biofilm acidogène sur la biodétérioration des pâtes cimentaires sur lesquelles il s’est 
développé. 
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